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RÉSUMÉ 
La dégradation de l’habitat du caribou de la Gaspésie (Rangifer tarandus caribou) par 
l’aménagement forestier intensif a contribué au déclin cette population menacée. Le 
rajeunissement des forêts résineuses matures, leur conversion en parterres mixtes et feuillus 
ainsi que l’expansion du réseau de chemins forestiers semblent favoriser l’ours noir (Ursus 
americanus) et le coyote (Canis latrans), deux prédateurs qui nuisent au rétablissement du 
caribou. Les moyens de conservation actuels semblent avoir des effets limités sur le 
maintien de la population à long terme. Les changements dans la quantité et l’organisation 
spatiale des habitats favorables aux espèces complémenteraient l’aménagement forestier en 
périphérie de l’aire protégée du parc national de la Gaspésie, par exemple en ciblant les 
attributs du paysage forestier à conserver pour le caribou. Notre étude visait 1) à 
caractériser les changements de composition et structure du paysage forestier gaspésien 
entre 1989 et 2014 et 2) à estimer les impacts de l’aménagement forestier sur la qualité 
d’habitat du caribou de la Gaspésie et de ses principaux prédateurs. Différentes métriques 
de paysage ont été utilisées pour caractériser l’évolution de la forêt gaspésienne. La 
superficie couverte par les habitats de bonne qualité a été calculée pour les trois espèces 
afin d’estimer des pertes ou des gains entre 1989 et 2014 pour différentes périodes du cycle 
de vie annuel des espèces. Nos résultats démontrent que l’aménagement intensif de la forêt 
a fragmenté les grands massifs de résineux matures, une composante du paysage bénéfique 
au caribou, par l’entremêlement de plusieurs peuplements issus des coupes intensives, 
générant une structure forestière favorable au coyote et à l’ours noir. Les pertes d’habitats 
de bonne qualité pour le caribou variaient de -30 à -55 % alors que les gains pour les 
prédateurs variaient de +3 à +66 % dans la zone où l’exploitation forestière est intensive. 
Par conséquent, le gradient décroissant de qualité d’habitat ainsi créé entre le parc national 
de la Gaspésie et les territoires en périphérie contribuait à augmenter le risque de prédation 
pour le caribou. Nos résultats soulignent l’importance de protéger les vieux peuplements de 
résineux dans la forêt gaspésienne en-dehors du parc et de réduire l’important contraste 
d’habitat entre le parc et sa périphérie afin de limiter les interactions entre le caribou et ses 
prédateurs. Ces informations bonifieront les stratégies d’aménagement forestier qui visent 
la restauration de la qualité d’habitat pour le caribou de la Gaspésie. 
 
Mots-clés: Écologie du paysage, perte et fragmentation, qualité d’habitat, interactions 
prédateurs-proies, caribou de la Gaspésie-Atlantique, coyote, ours noir 
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ABSTRACT 
The alteration of the Atlantic-Gaspésie caribou (Rangifer tarandus caribou) habitat induced 
by intensive forest management has contributed to the recent decline of this endangered 
population. The conversion of mature coniferous stand into younger mixed and deciduous 
regenerating stands, combined with the expansion of road network associated with forest 
harvesting, seem to have benefited to coyotes (Canis latrans) and black bears (Ursus 
americanus), two predators that jeopardize caribou population recovery. Current 
conservation strategies appear to have limited impact on long-term herd persistence. 
Changes in the amount and configuration of suitable habitats for each species could 
complement forest management in the surrounding of the Gaspésie National Park, e.g. 
focusing on suitable forest attributes to maintain for caribou. Our study aimed 1) at 
characterizing the changes in the composition and structure of forests in the Gaspésie 
Peninsula between 1989 and 2014 and 2) at assessing the impacts of forest management on 
habitat quality for the Atlantic-Gaspésie caribou and its main predators. Different landscape 
metrics were used to characterize the evolution of the Gaspesian forests while the area 
covered by habitats of high quality for the three species was calculated to estimate the 
losses and the gains between 1989 and 2014 for different periods of the year. Our results 
demonstrate that intensive forest management have fragmented the large coniferous stands, 
a landscape feature that benefits to caribou, with the interspersion of smaller regenerating 
stands induced by intensive harvesting, resulting in a landscape structure more suitable to 
coyotes and black bears. Over the 25 years studied, the area covered by high quality 
habitats for caribou decreased by -30 to -55 %, while the gains in high quality habitats for 
predators ranged from +3 to +66 % in the periphery of the park where forest management 
was more intense. Consequently, the decreasing habitat quality gradient created between 
the Gaspésie National Park and its surroundings contributes to increase predation risk for 
caribou. Our results support the necessity of reducing that gradient by maintaining mature 
coniferous forest stands in the Gaspesian landscape out of the park boundaries in order to 
limit the detrimental interactions between caribou and its predators. These findings will 
contribute to improve forest management strategies that aim at restoring habitat for the 
Atlantic-Gaspésie caribou. 
 
Keywords: Landscape ecology, habitat loss and fragmentation, habitat quality, predator-
prey interactions, Atlantic-Gaspésie caribou, coyote, black bear 
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INTRODUCTION GÉNÉRALE 
 L’intensification d’activités humaines comme la foresterie, l’agriculture et 
l’industrie minière (Lindenmayer 2009; Lambin et Meyfroidt 2011) a causé une diminution 
de la superficie couverte par les forêts naturelles mondiales d’au moins 7 millions de km2 
au cours des derniers siècles (FAO 2004). En 2010, les forêts naturelles composées 
d’espèces végétales indigènes occupaient 36% de la superficie forestière mondiale, alors 
que les forêts en régénération naturelle représentaient 56% (FAO 2010). Cette réduction de 
la surface occupée par les forêts vierges a grandement contribué au déclin des populations 
et à l’extinction de plusieurs espèces fauniques à l’échelle mondiale (Fahrig 2003; Foley et 
al. 2005). À titre d’exemple, dans les forêts tropicales humides de l’Asie, de l’Amérique du 
Sud et de l’Australie, la déforestation de grandes surfaces pour l’agriculture et 
l’urbanisation a contribué à diminuer la richesse en espèces de papillons (Benedick et al. 
2006), de marsupiaux arboricoles (Rowston et Catterall 2004), d’oiseaux rapaces forestiers 
(Sodhi et al. 2004) et des mammifères frugivores (Estrada et al. 2002). Dans les forêts 
boréales de l’Amérique du Nord et de la Scandinavie, la transformation de vastes étendues 
dominées par les conifères matures en parterre de coupes en régénération impacte 
négativement des populations de grands ongulés (Laliberté et Ripple 2004), de petits 
rongeurs (Ecke et al. 2002) et d’oiseaux qui nichent au sol (Kurki et al. 2000) et dans les 
arbres (Schiegelow et Mönkkönen 2002) et qui affectionnent les vieilles forêts naturelles.  
 
Impacts des activités humaines sur la dynamique forestière 
 Les activités anthropiques comme l’agriculture, l’industrie minière et le 
développement urbain ont des impacts permanents sur les paysages forestiers puisque le 
retrait d’une superficie productive en espèces végétales entraîne la création d’une mosaïque 
composée de peuplements forestiers résiduels et de secteurs improductifs en ressources 
forestières (McIntyre et Hobbs 1999; Semwal et al. 2004; Donald et Evans 2006). Par 
contre, les impacts de la foresterie sont plutôt perçus comme des changements de la 
composition en espèce végétales et de la structure d’âge du couvert forestier (Ansley et 
Battles 1998; DeWalt et al. 2003; Boucher et al. 2006). En Suède, la superficie couverte par 
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les forêts d’épinette et de pins a diminué et celle des feuillus a augmenté entre 1920 et 1950 
(Linder et Ostlund 1998). En Ontario (Canada) et au Bas-Saint-Laurent (Québec, Canada), 
la perte des forêts de conifères matures par la coupe totale a causé une augmentation de 
l’abondance des jeunes peuplements mélangés et feuillus au cours du 20e siècle (Boucher et 
al. 2006; Pinto et al. 2008). Au 21e siècle, les stratégies d’aménagement forestier 
écosystémique doivent minimiser les impacts sur les espèces qui s’y trouvent (Lindenmayer 
et al. 2006). Au Canada, l’aménagement écosystémique est partie intégrante des plans 
d’exploitation et tente de réduire l’écart entre les forêts aménagées et les forêts naturelles 
pour maintenir des écosystèmes sains et résilients (Gauthier et al. 2008). Les nouvelles 
méthodes d’exploitations compatibles avec la conservation de la biodiversité forestière 
s’appuient sur la dynamique écologique créée par le régime des perturbations naturelles 
(Fenton et al. 2009) et tiennent comptent des impacts sur l’habitat naturel des espèces (De 
Groot et al. 2010; Bose et al. 2013). 
 
La perte et la fragmentation de l’habitat forestier 
 L’aménagement forestier intensif peut causer d’importants changements dans les 
habitats qui favorisent la présence des espèces fauniques (Barlow et al. 2006; Swift et 
Hannon 2010). La perte d’habitat représente la diminution de la superficie couverte d’un 
habitat positivement sélectionné par une espèce, alors que la fragmentation est observable 
par une diminution de la taille moyenne des habitats sélectionnés et une augmentation de 
leur nombre (Fahrig 2003; Fischer et Lindenmayer 2007). Ces changements peuvent être 
quantifiés en mesurant les variations temporelles de la composition et la structure des types 
de peuplements d’un paysage forestier (Fischer et Lindenmayer 2006), identifiés selon la 
classe d’âge et l’assemblage d’espèces végétales (p. ex. les peuplements de feuillus âgés de 
plus de 50 ans). La composition est définie par la quantité et la diversité des peuplements 
forestiers (Etheridge et al. 2005) et permet d’estimer des pertes d’habitats (Schmiegelow et 
Mönkkönen 2002 ; Wittmer et al. 2007), alors que la structure caractérise l’organisation 
spatiale des types de peuplements (Goodwin et al. 2002; Pardini et al. 2005) et met en 
évidence la fragmentation d’un habitat (Fahrig 2003; Pardini 2004). Ces deux éléments du 
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paysage peuvent être étudiés à l’aide de métriques appropriées (Rempel et al. 2012). Par 
exemple, la fragmentation des forêts matures au Canada (Fitzsimmons 2003) et en 
Scandinavie (Kouki et al. 2001) a été caractérisée par une augmentation du nombre de 
peuplements forestiers et de la densité de bordure, ainsi qu’une diminution de la taille 
moyenne des peuplements et de l’importance relative du plus grand peuplement. Ces 
changements dans le paysage forestier auront des effets variés sur les espèces selon la 
composition et la structure de la forêt qui caractérisent leur habitat préférentiel. 
 
Effets négatifs sur les espèces  
 Les habitats favorables aux différentes espèces représentent une combinaison de 
facteurs abiotiques et biotiques dans le paysage qui procurent des ressources alimentaires, 
un abri contre les prédateurs et les intempéries, et un espace propice à la reproduction 
(Yarrow 2009). La perte et la fragmentation des ces habitats par l’aménagement forestier 
intensif impactent négativement plusieurs populations d’oiseaux (Schimiegelow et 
Mönkkönen 2002), de petits (Ecke et al. 2002) et grands mammifères (Johnson et al. 2005; 
Venier et al. 2014) qui utilisent la forêt mature pour s’alimenter, se reproduire et se 
protéger contre les prédateurs. Par exemple, une augmentation de la pression de prédation 
sur des caribous (Rangifer tarandus) en Colombie-Britannique a été observée suite à la 
diminution de la représentation dans le paysage des peuplements de conifères matures, un 
habitat qui procure un couvert de protection contre les prédateurs (Wittmer et al. 2010). 
L’absence d’arbre de gros diamètre, de chicots et de débris ligneux qui résulte d’une coupe 
forestière impacte négativement la martre d’Amérique (Martes americana) qui profitent 
habituellement de ces éléments pour la reproduction et l’élevage des jeunes (Poole et al. 
2004). La réduction du nombre et du recrutement d’arbre de gros diamètre impacte 
négativement la nidification du Garrot d’Islande (Bucephala islandica) dans les forêts 
aménagées dans l’Est du Québec (Canada) (Vaillancourt et al. 2009).  
  
Effets positifs sur les prédateurs 
 Les espèces réagissent différemment aux effets de l’aménagement forestier intensif  
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et certaines sont favorisées par un paysage forestier hétérogène composé de massifs 
résiduels de conifères matures et de jeunes peuplements qui résultent des coupes intensives. 
Cette situation avantage particulièrement les prédateurs généralistes qui sont en mesure de 
maintenir de bons effectifs de population dans un habitat pauvre en ressources, telle que la 
forêt mature (Richer et al. 2002; Fisher et Wilkinson 2005). Pour une proie, la superficie 
disponible pour éviter un prédateur est réduite suite à une coupe forestière intensive 
(Eggers et al. 2008), ce qui augmente la probabilité de rencontre entre les deux (Courbin et 
al. 2009; Hins et al. 2009). De plus, certaines espèces de proies profitent des jeunes 
peuplements puisque les espèces végétales qui composent la régénération offrent à la fois 
une abondance de ressources alimentaires et un couvert de protection contre les intempéries 
et les prédateurs (Payer et Harrison 2003). L’augmentation de la superficie couverte par les 
peuplements en régénération est donc favorable aux prédateurs généralistes (Marzluff et al. 
1999; Sullivan et al. 1999) et particulièrement ceux qui ont un régime alimentaire 
omnivore, comme le renard roux (Vulpes vulpes; Sidorovich et al. 2010). Les jeunes 
peuplements générés par les coupes intensives sont des habitats favorables à ce type de 
prédateurs qui profitent d’un accès facilité à des proies plus abondantes (Etcheverry et al. 
2005) et d’une production élevée de petits fruits (Clason et al. 2008), un élément important 
du régime alimentaire (Padial et al. 2002; Vulla et al. 2009).  
 
Effets sur les interactions prédateur-proies 
 Des changements dans le paysage forestier peuvent également impacter les 
interactions entre un prédateur et ces proies et causer une augmentation de la pression de 
prédation lorsque certaines conditions sont rencontrées. Par exemple, le rajeunissement des 
forêts matures avantage les prédateurs omnivores et certaines de leurs proies, ce qui peut 
induire une compétition apparente entre deux proies qui partagent un prédateur commun 
(Holt 1977, 1984 ; DeCesare et al. 2010) et qui ont des réponses démographiques 
différentes dans les forêts aménagées (Gagné et al. 2016). Dans cette situation, la 
population de proie qui profite des coupes forestières en forêt mature supporte un plus 
grand nombre de prédateur, ce qui cause une augmentation de la pression de prédation 
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(Kratina et al. 2009; Ripple et Beschta 2012). L’aménagement forestier intensif peut 
également causer une dissociation des habitats utilisés par les proies et les prédateurs 
(Courbin et al. 2009) de sorte que les habitats favorables aux prédateurs se trouvent en 
périphérie de ceux des proies. Dans ces conditions, des prédateurs peuvent se retrouver 
dans les peuplements forestiers utilisés par les proies lors d’excursions entre des habitats de 
bonne qualité (Reino et al. 2010). Ainsi, la probabilité de rencontre opportuniste avec une 
proie est augmentée en accord avec le concept de prédation par débordement (lib. Spillover 
predation ; Oksanen et al. 1992; 1995). Une variation du risque de prédation est également 
observée lorsque l’aménagement forestier induit une forte hétérogénéité de qualité d’habitat 
pour les prédateurs et les proies (Kauffman et al. 2007; Andruskiw et al. 2008). La 
compétition élevée pour les ressources entre les prédateurs dans les habitats de bonne 
qualité favorise la migration de certains individus vers des habitats moins favorables 
suivant une dynamique de source-puits (Amezcua et Holyoak 2000; Amarasekare et Nisbet 
2001). Dans cette dynamique, les prédateurs migrent de la source, un habitat de bonne 
qualité où la survie est élevée, vers le puits, un habitat habituellement évité et où la survie 
est faible (Battin 2004), mais où l’abondance de proie peut être élevée (Kays et al. 2008). 
Ainsi, les impacts des changements dans le paysage forestier sur les relations prédateurs-
proies doivent être considérés dans le contexte où l’une des proies est une espèce au statut 
précaire, ce qui est le cas du caribou (ou renne) (Rangifer tarandus; Festa-Bianchet et al. 
2011). 
 
Le déclin mondial des Rangifer 
 À l’échelle planétaire, la conservation du caribou est menacée ultimement par les 
changements globaux, tels le réchauffement climatique et les modifications du paysage 
d’origine anthropique (Vors et Boyce 2009; Festa-Bianchet et al. 2011). L’industrie 
forestière, l’extraction minière et les infrastructures pétrolières ont profondément fragmenté 
son habitat et ont altéré la composition de la faune et de la flore que l’on trouve dans son 
aire de répartition géographique (e.g. Cameron et al. 2005). En 2009, 34 des 43 troupeaux 
distribués dans les régions circumpolaires nordiques étaient considérés en déclin (Vors et 
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al. 2009). La perte et l’altération de leurs habitats préférentiels par l’exploitation forestière 
a contribué au déclin global de l’espèce (Festa-Bianchet et al. 2011). La conversion de 
massifs de vielles forêts vers un paysage composé de jeunes peuplements en régénération et 
de chemins forestiers peuvent entraîner une plus forte pression de prédation (Courbin et al. 
2009) et une compétition apparente avec d’autres proies qui profitent d’une abondance en 
ressource alimentaire (Rettie et Messier 2000). Plusieurs populations boréales de caribou 
ont décliné suite à une prédation accrue par le loup gris (Canis lupus), dont les effectifs ont 
augmenté en réponse à un plus grand nombre de cerfs de Virginie (Odocoileus virginianus) 
et d’orignaux (Alces americanus) (Seip 1992; Schaefer et al. 1999), deux espèces de proies 
qui utilisent avantageusement les forêts aménagées (Bowman et al. 2010; Lashley et al. 
2011; Torres et al. 2011). 
 
La situation du caribou de la Gaspésie 
 En Amérique du Nord, les caribous étaient répartis de Terre-Neuve jusqu’en 
Colombie Britannique et de la Nouvelle-Angleterre jusqu’au Nunavut au début du 19e 
siècle (Moisan 1957). Aujourd’hui, l’espèce a disparu des provinces Maritimes et seul un 
troupeau de faible taille persiste au sud du fleuve Saint-Laurent, dans la péninsule 
gaspésienne. La population de caribous de la Gaspésie-Atlantique (ci-après caribou de la 
Gaspésie), un écotype montagnard de la sous-espèce du caribou des bois, est présentement 
protégée en vertu de la loi canadienne sur les espèces en péril (Environnement Canada 
2015). En 2001, le gouvernement du Québec a attribué au caribou de la Gaspésie le statut 
d’espèce vulnérable, et celui d’espèce menacée en 2009 (Gazette officielle du Québec 
2009), tandis que le gouvernement fédéral faisait passer son statut d’espèce menacée (1984) 
à espèce en voie de disparition en 2000 (Environnement Canada 2015). La population de 
caribous de la Gaspésie, qui comptait entre 700 et 1500 individus au début des années 1950 
(Moisan 1957), était estimée à 250 individus dans les années 1980 et a diminué à environ 
150 individus au début des années 2000 (Équipe de rétablissement du caribou de la 
Gaspésie 2011). Aujourd’hui, les individus sont divisés en trois sous-populations réparties 
sur les monts McGerrigle, Albert et Logan, et l’effectif est estimé à moins de 100 individus 
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selon le dernier inventaire aérien réalisé en 2016 (Morin 2016). Plusieurs facteurs ont 
contribué au déclin de cette population au cours des dernières décennies: une chasse 
intensive, une épizootie d’origine inconnue, des activités récréotouristiques dans le parc 
national de la Gaspésie et l’exploitation des ressources forestières et minières (St-Laurent et 
al. 2009). Le facteur proximal qui agit négativement sur le maintien de la population 
semble être une augmentation de la pression de prédation sur les faons, et plus récemment, 
sur les adultes, par le coyote et l’ours noir. La présence d’un plus grand nombre de 
prédateurs au cours des dernières décennies est liée à l’aménagement intensif de la forêt 
gaspésienne (Crête et Desrosiers 1995; Mosnier et al. 2008a).  
 
Les mesures de conservation 
 À ce jour, le caribou et son habitat sont protégés à l’intérieur des limites d’un 
habitat légal qui comprend le parc national de la Gaspésie et quelques territoires adjacents. 
Les hauts plateaux de dénudés secs et humides de l’étage alpin sont les habitats 
sélectionnés préférentiellement pendant la majeure partie de l’année (Ouellet et al. 1996; 
Mosnier et al. 2003), mais certains individus peuvent effectuer des mouvements 
altitudinaux à certains moments vers les forêts subalpines et montagnardes situées tant à 
l’intérieur qu’à l’extérieur des limites de l’habitat légal et du parc national de la Gaspésie. 
Les activités forestières sont interdites à l’intérieur du parc depuis 1977, mais elles se 
poursuivent toujours dans les réserves fauniques de Matane et des Chics-Chocs, deux 
territoires situés en périphérie du parc. Plusieurs types de traitements sylvicoles peuvent 
provoquer une diminution de l’abondance des lichens arboricoles (Stone et al. 2008; 
Nadeau-Fortin et al. 2016), une ressource alimentaire importante en hiver pour le caribou 
(McMullin et al. 2011) en retirant les arbres sur lesquels ils poussent (Horstkotte et al. 
2011). Ces résultats expliquent pourquoi la conservation des îlots de forêt matures et 
l’utilisation des coupes partielles sont privilégiées dans le plan d’aménagement des forêts 
en périphérie du parc depuis 2007 (Lalonde et al. 2013). Certaines interventions partielles, 
comme l’éclaircie commerciale et la coupe progressive d’ensemencement, permettraient de 
conserver des attributs forestiers importants pour le caribou en plus de limiter la création 
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d’habitats favorables aux prédateurs du caribou (Nadeau-Fortin et al. 2016). Cependant, les 
traitements sylvicoles intensifs, comme la coupe avec protection de la régénération et des 
sols, ont provoqué un rajeunissement des forêts en périphérie du parc au cours des dernières 
décennies, offrant ainsi un habitat favorable à la prolifération de l’ours noir (Mosnier et al. 
2008a) et du coyote (Boisjoly et al. 2010). 
 
Des prédateurs adaptés au paysage forestier gaspésien 
 L’ours noir est l’un des mammifères les plus largement distribué en Amérique du 
Nord puisqu’il possède une bonne capacité d’adaptation (Powell et al. 1997). Les forêts 
québécoises compteraient plus de 70 000 individus (Jolicoeur et al. 2006), bien que la forêt 
boréale mature représente un habitat de faible qualité pour cette espèce (Jolicoeur 2004). 
Son régime alimentaire, composé à 90% d’espèces végétales, est fortement lié à la 
disponibilité des plantes qui composent sa diète dans l’environnement (Samson et Huot 
1998). Dans les régions montagnardes de la péninsule Bas-Saint-Laurent/Gaspésie, la 
disponibilité des ressources alimentaires varie significativement entre les saisons à l’échelle 
du paysage, ce qui occasionne des changements dans sa diète (Mosnier et al. 2008a), dans 
la sélection de son habitat (Gaudry 2013) et ses déplacements en altitude (Mosnier et al. 
2008b). À l’été et à l’automne, les ours noirs sélectionnent les peuplements résultant des 
coupes forestières à l’extérieur du parc national de la Gaspésie (Gaudry 2013), alors qu’au 
printemps, ils utilisent les zones de hautes altitudes et sélectionnent les sites dénudés et les 
forêts de conifères matures des habitats également utilisés par les caribous (Mosnier et al. 
2008b).  
 Le coyote est quant à lui un résident relativement récent de la forêt boréale (Crête et 
Desrosiers 1995). Originaire des habitats ouverts du centre-ouest de l’Amérique du Nord, 
cette espèce a étendu son aire de répartition géographique suite au développement de 
l’agriculture, aux activités forestières intenses et l’élimination du loup gris. La répartition 
des individus s’est élargie vers le nord, puis vers l’est pour atteindre le sud du Québec en 
1944 (Young et Jackson 1978) et la péninsule gaspésienne en 1973 (Georges 1976). Au 
moment de la colonisation de la Gaspésie, la population de coyotes présentait un taux de 
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survie et de fécondité très faible (Samson et Crête 1997), une situation s’expliquant par la 
faible qualité d’habitat qu’offre la forêt boréale au coyote, en lien avec la faible 
accessibilité aux proies (Richer et al. 2002). Boisjoly et al. (2010) ont toutefois montré que 
les coyotes en forêt boréale dépendent principalement des habitats perturbés par les 
activités humaines. Les coupes totales âgées entre 5 et 20 ans sont sélectionnées au niveau 
du paysage et du domaine vital individuel, alors que les habitats non perturbés sont évités 
ou utilisés suivant leur disponibilité. La forte abondance de petits fruits, la présence de 
carcasses d’ongulés, ainsi que les caractéristiques du couvert arbustif résineux expliquent 
d’ailleurs la forte sélection envers cette catégorie d’habitat. Cet habitat fournit les trois 
principales composantes du régime alimentaire du coyote de la Gaspésie, soit l’orignal les 
petits fruits, et le lièvre d’Amérique (Lepus americanus).  
 
Objectifs et hypothèses d’étude 
 Notre étude s’inscrit dans un programme de recherche qui a comme objectif 
d’améliorer l’acquisition de connaissances sur le caribou et ses prédateurs. Ce programme a 
permis entre autre de développer des modèles de sélection des ressources pour le caribou 
(Mosnier et al. 2003; Gaudry 2013), le coyote (Boisjoly et al. 2010; Gaudry 2013) et l’ours 
noir (Mosnier et al. 2008a; Gaudry 2013), de tester l’efficacité du contrôle des prédateurs 
en place depuis 1990 (Mosnier et al. 2008b), d’étudier les réponses des caribous face au 
récréotourisme (Lesmerises et al. 2016; 2017), de situer les corridors de connectivité 
fonctionnelle pour les caribous (Bauduin et al. 2016), et d’identifier les traitements 
sylvicoles qui permettent de maintenir une bonne qualité d’habitat pour le caribou et ceux 
qui profitent aux prédateurs (Nadeau-Fortin et al. 2016). Dans la continuité de ce 
programme de recherche, nous documentons ici les changements du paysage forestier en 
termes de composition et de structure, afin de mieux comprendre comment la qualité 
d’habitat pour le caribou de la Gaspésie et ses prédateurs a changé au cours des 25 
dernières années.  
 Notre premier objectif était de quantifier les changements dans la quantité et 
l’organisation spatiale de différentes catégories de peuplements forestiers à partir des trois 
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derniers inventaires écoforestiers décennaux (c.-à-d. 1989, 1998, 2009) et de la 
cartographie actuelle (c.-à-d. 2014) dans trois zones où la forêt est aménagée selon 
différentes stratégies: l’habitat légal du caribou de la Gaspésie et deux zones situées en 
périphérie. Dans ces zones, nous avons quantifié les changements de métriques de paysage 
qui peuvent impacter les espèces à l’étude soient la représentation des résineux matures et 
des coupes forestières de < 20 ans dans le paysage, l’importance relative du plus grand 
peuplement de résineux matures, la représentation de la forêt d’intérieure, la distance 
minimales moyenne à une coupe de < 20 ans et la densité de bordure. L’hypothèse pour cet 
objectif voulait que l’aménagement forestier réalisé dans les zones en périphérie de 
l’habitat légal a induit une perte et une fragmentation de la forêt mature. Nous avions prédit 
que la représentation dans le paysage, l’importance du plus grand peuplement et la 
représentation de la forêt d’intérieur pour les peuplements de résineux matures étaient 
demeurées stables ou avaient augmenté dans l’habitat légal, alors qu’elles avaient diminué 
dans les zones en périphérie. Nous avions également prédit que la représentation des coupes 
de < 20 ans dans le paysage et la densité de bordure étaient demeurées stables ou avaient 
diminué dans l’habitat légal alors qu’elles avaient augmenté dans les zones en périphérie, 
pendant que la distance minimale à une coupe de < 20 ans était demeurée stable ou avait 
augmenté dans l’habitat légal mais diminué dans les zones en périphérie. 
 Notre deuxième objectif visait à quantifier les changements de qualité d’habitat 
pour le caribou, le coyote et l’ours noir depuis 1989 dans les trois zones mentionnées 
précédemment. Pour ce faire, nous avons généré des cartes d’estimés de qualité relative de 
l’habitat pour chacune des années étudiées (1989, 1998, 2009, 2014) à partir des cartes 
d’habitats forestiers et des résultats de modèles de fonction de sélection des ressources (ci-
après RSF). Les RSF sont des modèles mathématiques qui contrastent les ressources 
utilisées par rapport à leur disponibilité et permettent d’estimer des coefficients 
proportionnels à la probabilité d’utilisation d’une catégorie de ressource (Manly et al. 
2002). La superficie couverte par les habitats de qualité relative élevée dans chaque zone et 
pour chaque carte d’habitats forestiers a permis l’estimation de pertes et de gains en qualité 
d’habitat pour différentes périodes du cycle de vie annuel des espèces (ci-après période). 
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L’hypothèse pour cet objectif voulait que l’aménagement forestier réalisé en périphérie de 
l’habitat a induit des pertes de qualité d’habitat pour le caribou et des gains pour les 
prédateurs. Nous avions prédit que le pourcentage d’habitats de bonne qualité pour le 
caribou était demeuré stable ou avait augmenté dans l’habitat légal alors qu’il avait diminué 
dans les zones en périphérie. Nous avions également prédit que le pourcentage d’habitats de 
bonne qualité pour le coyote et l’ours noir était demeuré stable ou avait diminué dans 
l’habitat légal alors qu’il avait augmenté dans les zones en périphérie.  
 
Approche méthodologique  
 Une meilleure compréhension des impacts de l’aménagement du territoire sur la 
biologie et l’habitat des espèces fauniques permettrait d’améliorer nos stratégies de 
conservation et d’atténuation des impacts négatifs (Lindenmayer et al. 2006). Dans cette 
optique, la forêt gaspésienne et le système caribou – coyote – ours noir qui s’y trouve ont 
permis d’étudier l’évolution de l’habitat d’une proie et de ses prédateurs selon un gradient 
spatio-temporel de mesures de conservation et d’aménagement forestier. La séquence 
temporelle étudiée couvrait une période de 25 ans (1989 à 2014) et le territoire était divisé 
en trois zones ayant des niveaux de protection et de perturbation différents: une zone où les 
activités forestières sont interdites depuis 1977, une zone où la forêt est aménagée de façon 
écosystémique depuis 2007 et une autre où l’aménagement forestier est intensif. Estimer la 
qualité d’habitat et la composition et structure du paysage forestier selon un gradient spatio-
temporel a amélioré notre compréhension des impacts de l’aménagement forestier sur la 
dynamique des populations fauniques (Fahrig 2003; Fischer et Lindenmayer 2007) et les 
relations prédateurs-proies (Kauffman et al. 2007; Wittmer et al. 2007). Par exemple, cette 
approche a permis d’établir des liens entre une variation de la qualité d’habitat et 
l’augmentation ou la diminution de certaines catégories de peuplements forestiers 
(Seamans et Gutiérrez 2007; Wittmer et al. 2010). Elle a également permis d’identifier les 
impacts de l’aménagement intensif sur un paysage forestier par une comparaison des 
estimés de composition et de structure dans des zones ayant différents niveaux de 
perturbation (Panta et al. 2008; Boucher et al. 2009; Goetz et al. 2009). Finalement, 
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l’évolution du paysage forestier dans une aire protégée et dans une aire d’aménagement 
forestier intensif en périphérie a permis d’évaluer l’efficacité des mesures de protection et 
d’atténuation (Pfeifer et al. 2012; Dewi et al. 2013), en plus d’identifier la présence d’un 
gradient de qualité d’habitat qui peuvent impacter les relations entre un prédateur et une 
proie (Wittmer et al. 2007; Courbin et al. 2009; Wegge et al. 2009).  
 
Résultats obtenus 
 Les résultats du premier objectif démontrent que les activités forestières en 
périphérie de l’habitat légal ont contribué à la fragmentation des massifs forestiers 
favorables aux caribous par une diminution de l’importance relative du plus gros 
peuplement de résineux matures et de la représentation des habitats d’intérieur dans le 
paysage. À l’opposé, la diminution de la distance minimale moyenne à une coupe forestière 
et l’augmentation de la densité de bordures observées là où l’exploitation est intensive 
offrent une structure forestière favorable au succès de prédation du coyote et l’ours noir.  
 Les résultats du deuxième objectif mettent en évidence des pertes d’habitat pour le 
caribou de -30 à -50 % dans la zone où l’exploitation forestière est intensive, causées entre 
autre par une diminution de 53% de la représentation des forêts de résineux matures dans le 
paysage. Dans cette même zone, l’augmentation de 113% de la représentation des coupes 
forestières entre 1989 et 2014 a contribué aux gains en qualité d’habitat observés pour les 
prédateurs qui variaient de +3 à +66%. La qualité d’habitat dans l’habitat légal est 
demeurée bonne pour le caribou et a diminué pour les prédateurs au cours des dernières 
décennies. Ces changements dans le paysage ont ainsi généré un fort gradient spatial de 
qualité d’habitat qui s’étend de l’habitat légal vers les zones plus intensément perturbées et 
qui impactent les interactions prédateurs-proies dans le système caribou – coyote – ours 
noir en Gaspésie. 
 En résumé, nos résultats démontrent l’importance de maintenir, restaurer et protéger 
les forêts matures autant dans l’habitat légal du caribou de la Gaspésie que dans les zones 
en périphérie. Ces actions permettront d’améliorer la qualité d’habitat du caribou dans son 
aire de répartition en plus de limiter la quantité et la distribution des habitats favorables au 
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coyote et à l’ours noir. De plus, l’utilisation de stratégies d’aménagement davantage 
favorables au caribou qu’aux prédateurs est une action prioritaire afin de réduire le 
contraste entre l’habitat légal et les territoires adjacents et ainsi limiter les interactions 
prédateurs-caribou. 
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CHAPITRE 1 : 
25 ANS D’AMÉNAGEMENT FORESTIER INTENSIF DÉSTABILISENT LES 
RELATIONS PRÉDATEURS-PROIES 
 
Résumé 
 À l’échelle mondiale, la perte du couvert forestier mature induite par l’activité 
humaine au 20e siècle a grandement contribué à l’érosion de la biodiversité. La perte 
d’habitats matures qui en découle est reconnue pour impacter négativement plusieurs 
espèces d’oiseaux, de mammifères et d’amphibiens spécialistes des forêts âgées, 
particulièrement en forêt boréale. La conversion observée des vieilles forêts résineuses en 
parterres de régénération associée à l’expansion du réseau de chemins forestiers semblent 
induire un débalancement dans les relations prédateurs-proies. Sur ces bases, notre étude 
visait à 1) étudier l’évolution de la forêt gaspésienne entre 1989 et 2014 et 2) estimer des 
changements dans la superficie couverte par les habitats de bonne qualité pour une proie 
spécialiste des forêts matures et ses prédateurs généralistes. Nous avons pour ce faire utilisé 
le système caribou montagnard – coyote – ours noir en Gaspésie (Québec, Canada). Nous 
avons sélectionné différentes métriques de composition et de structure du paysage pour 
caractériser l’évolution de la matrice forestière depuis 1989. Nous avons également 
développé des modèles de fonctions de sélection des ressources pour chaque espèce afin 
d’estimer une qualité relative d’habitat pour différentes périodes en fonction de l’habitat 
forestier et des structures linéaires. Nos résultats montrent que les pertes d’habitats de 
bonne qualité pour le caribou dans la zone où l’exploitation forestière est intensive ont 
varié de -30 à -55 % alors que les gains pour les habitats préférentiels des prédateurs 
variaient de +3 à +66 %. Une perte (-53%) de la représentation des résineux matures dans 
le paysage a été observée entre 1989 et 2014, alors que les coupes forestières ont augmenté 
de 113% dans cette zone intensément aménagée. Les grands massifs de résineux matures 
ont été fragmentés en plusieurs peuplements en régénération issus des coupes intensives, 
générant une structure forestière favorable au coyote et à l’ours noir. Nos résultats 
permettent de bonifier les stratégies d’aménagement forestier qui visent à limiter les pertes 
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d’habitats favorables aux espèces spécialistes des forêts matures et à contrôler la quantité et 
la distribution des habitats qui avantagent les prédateurs des populations nord-américaines 
de caribou des bois, majoritairement en déclin. 
 
 Cet article a été rédigé en collaboration de Martin-Hugues St-Laurent, mon 
directeur de recherche, Luc Sirois, mon codirecteur, et mon collègue Frédéric Lesmerises. 
Il sera traduit suite au dépôt final de ce mémoire et sera soumis en vue de publication à la 
revue scientifique Landscape Ecology. Comme premier auteur, j’ai contribué à élaborer les 
objectifs de cette étude, j’ai effectué les analyses géomatiques et statistiques et j’ai rédigé 
les différentes versions de l’article. Martin-Hugues St-Laurent et Luc Sirois ont été 
impliqués dans l’élaboration (idée originale et récolte des données), la supervision, la 
rédaction, la correction et le financement de ce projet. Frédéric Lesmerises a contribué à 
l’élaboration de modèles mathématiques utilisés dans notre étude et la révision de l’article.    
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1. Introduction 
 Les changements dans la quantité et l’organisation spatiale des habitats représentent 
des facteurs importants qui menacent la conservation de plusieurs espèces à l’échelle 
mondiale (Fahrig 2003; Wiegand et al. 2005; Lindenmayer et al. 2006). Baillie et al. (2004) 
soulignaient d’ailleurs que la perte d’habitat était la principale menace au maintien de 
plusieurs espèces dont 86% sont des oiseaux, des mammifères et des amphibiens menacés 
d’extinction. Pour les écosystèmes forestiers, la conversion en parterres d’élevage de bétail, 
en superficie agricole, en régénération forestière ou en aires urbanisées (Lindenmayer 
2009), entraîne une perte annuelle de superficie de ~ 13 million d’hectares à l’échelle 
mondiale (FAO 2007). Cette perte d’habitat induit des changements importants dans la 
dynamique des écosystèmes forestiers, des habitats à la richesse spécifique démontrée 
(Steneck et al. 2002; Paillet et al. 2010; Gibson et al. 2011). Les traitements sylvicoles 
intensifs, comme la coupe totale, entraînent une perte et une fragmentation des vieilles 
forêts (Fahrig et al. 2002; Echeverría et al. 2007; Broadbent et al. 2008) et une 
augmentation de la représentation des peuplements en régénération (Boucher et al. 2006; 
Schultz et al. 2007). Un tel rajeunissement des forêts à une échelle régionale peut avoir des 
répercussions néfastes pour plusieurs populations de mammifères (Crooks 2002; St-Laurent 
et al. 2007; Houle et al. 2010), d’oiseaux (Hayes et al. 2003; Camprodon et Brotons 2006; 
Luck et Korodaj 2008), d’amphibiens (Cushman 2006; Becker et al. 2007) et de reptiles 
(Brown 2001; Gardner et al. 2007) puisque les jeunes forêts en régénération n’offrent pas 
de conditions favorables à toutes les espèces. 
 L’aménagement intensif des forêts matures induit des changements dans la quantité 
et l’organisation spatiale des habitats favorables qui influencent également les relations 
prédateur-proie (Schneider 2001; Houle et al. 2010). Par exemple, un paysage composé 
d’îlots forestiers matures de faible superficie, où une concentration des activités de 
certaines proies est observée (Lesmerises et al. 2013), peut augmenter la probabilité de 
rencontre avec un prédateur (Courbin et al. 2009). Les parterres de coupes forestières qui 
entourent ces massifs résiduels sont productifs en arbustes fruitiers (Clason et al. 2008) et 
profitent à certaines espèces de proies, comme des cervidés (Fisher et Wilkinson 2005; 
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Dupke et al. 2016) et des petits mammifères (Potvin et al. 2005), ce qui peut favoriser 
certains prédateurs généralistes et omnivores (McClennen et al. 2001; Sorace et Gustin 
2009). La diversité et la proportion dans le paysage d’habitats riches en ressources 
alimentaires qui découlent d’un aménagement intensif s’avèrent particulièrement favorables 
aux prédateurs qui utilisent un milieu peu productif comme la forêt résineuse mature 
(Mosnier et al. 2008a). Par conséquent, une plus grande superficie couverte par ces habitats 
de bonne qualité peut soutenir un plus grand nombre de prédateurs (Evans 2004). 
L’augmentation de la pression de prédation qui en résulte peut ainsi contribuer au déclin de 
certaines populations de proies (Seip 1992; Hik 1995; Koskimäki et al. 2014). C’est le cas 
par exemple du caribou des bois (Rangifer tarandus caribou), une espèce étroitement 
associée aux forêts matures (Mosnier et al. 2003; Hins et al. 2009) et qui est reconnue 
comme une proie de plusieurs grands prédateurs nord-américains comme le loup gris 
(Canis lupus), l’ours noir (Ursus americanus), le grizzly (Ursus arctos horribilis), le coyote 
(Canis latrans) et le couguar (Puma concolor) (Bergerud et Elliot 1986; Reynolds et al. 
1987; Crête et Desrosiers 1995).  
 À l’échelle mondiale, la conservation de plusieurs populations de caribous ou de 
rennes est menacée par les modifications anthropique du paysage (Vors et Boyce 2009; 
Festa-Bianchet et al. 2011). La population gaspésienne de caribou de l’écotype montagnard 
(c.-à-d. caribou de la Gaspésie-Atlantique, ci-après caribou de la Gaspésie) n’y fait pas 
exception, étant actuellement désignée espèce en voie de disparition au Canada 
(Environnement Canada 2015) en plus d’être reconnue comme une unité désignable du 
caribou, c’est-à-dire un élément de biodiversité irremplaçable au pays (COSEPAC 2011). 
L’effectif de cette population, qui comptait entre 700 et 1500 individus au début des années 
1950 (Moisan 1957), était estimé à moins de 100 individus en 2016 (Morin 2016). La très 
forte pression de prédation exercée par l’ours noir et le coyote sur les faons caribous a été 
identifiée comme le facteur proximal le plus important de son déclin (St-Laurent et al. 
2009). Toutefois, cette augmentation d’abondance et d’efficacité des prédateurs serait 
ultimement liée à la transformation du paysage forestier au cours des dernières décennies, 
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principalement par l’exploitation forestière (Crête et Desrosiers 1995; Mosnier et al. 
2008a). 
Les changements dans la quantité et l’organisation spatiale des peuplements 
forestiers dans l’habitat du caribou et de ses prédateurs sont des informations actuellement 
manquantes qui s’avèrent essentielles pour appuyer les efforts de conservation déployés 
pour cette population isolée. Par conséquent, notre premier objectif était de caractériser 
l’évolution de la composition des forêts gaspésiennes depuis 25 ans dans trois zones où la 
forêt est aménagée selon différentes stratégies: l’habitat légal du caribou de la Gaspésie et 
deux zones situées en périphérie. Les changements dans le paysage forestier ont été 
caractérisés avec des métriques de composition et de structure à l’échelle du peuplement 
forestier et du paysage. Notre hypothèse pour cette objectif était que l’aménagement 
forestier dans les zones en périphérie de l’habitat légal avait causé une perte et une 
fragmentation de la forêt mature observable par une diminution de la distance minimale à 
une coupe de < 20 ans et de la représentation dans le paysage, de l’importance du plus 
grand peuplement et de la représentation de la forêt d’intérieur pour les peuplements de 
résineux matures, ainsi qu’une augmentation de la représentation dans le paysage des 
coupes < 20 ans et de la densité de bordure. Notre deuxième objectif était de quantifier les 
impacts de la transformation du paysage forestier sur la qualité d’habitat du caribou, du 
coyote et de l’ours noir, des prédateurs généralistes qui constituent une menace importante 
à la survie des faons dans le système caribou – coyote – ours noir en Gaspésie. La qualité 
d’habitat a été estimée avec les résultats de modèles de sélection des ressources développés 
pour les trois espèces en Gaspésie, appliqués aux cartes d’habitats produites à partir des 
derniers inventaires écoforestiers décennaux (i.e. 1989, 1998, 2009) et de la cartographie 
actuelle (i.e. 2014). Notre hypothèse pour cet objectif voulait que l’aménagement forestier 
en périphérie de l’habitat avait causé des pertes de qualité d’habitat pour le caribou et des 
gains pour les prédateurs observables par une diminution du pourcentage d’habitats de 
bonne qualité pour le caribou et une augmentation de ce pourcentage pour le coyote et 
l’ours noir. 
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2. Méthodes 
2.1 Aire d’étude 
 L’aire d’étude (7685 km2) chevauche les régions administratives du Bas-Saint-
Laurent et de la Gaspésie (Québec, Canada; Figure 1). Elle comprend le parc national de la 
Gaspésie et les territoires sous aménagement forestier des réserves fauniques de Matane, de 
Dunière et des Chic-Chocs. Les coupes forestières, les épidémies de tordeuses des 
bourgeons de l’épinette (Choristoneura fumiferana), les chablis et les feux ont façonné le 
paysage forestier de la région au cours du dernier siècle. Le paysage est caractérisé par 
plusieurs hauts plateaux et la topographie du territoire impose un étagement de végétation 
façonné par l’élévation et le climat (Boudreau 1981). Ainsi, l’étage montagnard (100 à 900 
m) est dominé par le sapin baumier (Abies balsamea (L.) Mill.), l’épinette noire (Picea 
mariana Mill.), le bouleau jaune (Betula alleghaniensis Britton) et le bouleau blanc (B. 
papyrifera Marshall), tandis que l’étage subalpin (900 à 1050 m) est dominé par l’épinette 
blanche (P. glauca Voss.) et le sapin baumier (Payette 1974). La zone de transition vers 
l’étage alpin voit ces arbres devenir rabougris de sorte qu’au-dessus de 1050 m d’altitude 
on trouve une végétation d’arbustes bas, de graminées, de lichens, de mousses, avec îlots 
épars de krummholz (Sirois et Grandtner 1992).  
 À ce jour, l’habitat du caribou de la Gaspésie est protégé à l’intérieur d’un habitat 
légalement désigné par le gouvernement provincial (c.-à-d. habitat légal, équivalent 
provincial à l’habitat essentiel de la Loi sur les espèces en péril au Canada), qui couvre le 
parc national de la Gaspésie et quelques territoires adjacents. L’exploitation forestière est 
interdite depuis 1977 dans le parc mais se poursuit toujours dans les territoires situés en 
périphérie. Elle est toutefois encadrée plus étroitement depuis 1999, par un plan 
d’aménagement forestier adapté aux besoins du caribou et qui couvre son aire de 
répartition. Ce plan préconise entre autres la conservation d’îlots de forêt mature ainsi 
qu’un recours accru aux coupes partielles (Lalonde 2013), des traitements plus favorables 
au caribou de la Gaspésie qu’à ses prédateurs (Nadeau-Fortin et al. 2016). En effet, les 
traitements sylvicoles intensifs, comme la coupe avec protection de la régénération et des 
sols, offrent quant à eux des conditions d’habitat de meilleure qualité que les peuplements 
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forestiers matures pour l’ours noir (Mosnier et al. 2008a) et le coyote (Boisjoly et al. 2010; 
Nadeau-Fortin et al. 2016).  
 
2.2 Évolution de la composition des habitats forestiers et du réseau routier 
 Les changements dans les conditions d’habitat ont été caractérisés dans trois zones 
différentes selon les restrictions d’aménagement forestier et la répartition des caribous au 
cours des dernières décennies: 1) l’habitat légal (ci-après HL; 1025 km2; voir Figure 1); 2) 
une zone tampon de 10 km en périphérie de l’habitat légal (ci-après HL10; 2164 km2); cette 
zone correspond à l’aire d’application du nouveau plan d’aménagement forestier 
spécialement conçu pour l’aire de fréquentation du caribou (Lalonde et al. 2013); 3) une 
zone tampon de 20 km supplémentaires autour de la zone HL10 (ci-après HL30; 4548 
km2); cette zone a été définie arbitrairement selon les limitations du fleuve Saint-Laurent au 
nord et des observations de caribou à l’extérieur des deux zones décrites précédemment.  
 Dans ces trois zones, l’évolution de la matrice forestière a été décrite à partir des 
cartes écoforestières du Ministère des Forêts, de la Faune et des Parcs du Québec produites 
aux années 1989, 1998, 2009 et 2014 (MFFP 2014). Les polygones retrouvés sur ces cartes 
numériques écoforestières 1: 20 000 avaient une résolution minimale de 4 ha pour les 
polygones forestiers et de 2 ha pour les polygones non-forestiers. Les peuplements 
forestiers ont été classifiés suivant diverses combinaisons de type de couvert dominant, de 
classe d’âge et type de perturbation (totale ou partielle). Les attributs non-forestiers ont été 
catégorisés selon leur code de terrain (i.e. les plateaux de dénudés secs ou humides et les 
plans d’eau). La classification s’appuyait sur des études de sélection d’habitat pour le 
caribou, l’ours noir et le coyote réalisées par Gaudry (2013) dans le même secteur et a été 
appliquée à chacun des quatre inventaires écoforestiers. Dix catégories d’habitat ont donc 
été générées (Tableaux 1 et 2). 
 La présence de structures linéaires (c.-à-d. sentiers de randonnée, chemins 
forestiers, routes pavées) est reconnue pour influencer la sélection de l’habitat des trois 
espèces à l’étude (Gaudry 2013). En conséquence, les structures linéaires ont été classées 
selon le type de chemin, leur carrossabilité et leur achalandage (MRN 2013; Tableaux 1-2).  
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2.3 Estimation de la qualité relative d’habitat  
 L’estimation de la qualité relative d’habitat a été faite pour chacune des périodes 
reconnues dans différentes études de sélection d’habitat. Ainsi, pour le caribou, nous avons 
utilisé les périodes du printemps (15 avril au 21 mai), de la mise bas (22 mai au 21 juin), 
d’été (22 juin au 15 septembre), de rut (16 septembre au 31 octobre) et d’hiver (1er 
novembre au 14 avril) (Hins et al. 2009; Faille et al. 2010). Pour le coyote, six périodes ont 
été utilisées, soit la période d’accouplement (1er janvier au 15 mars), de mise bas (16 mars 
au 30 avril), d’élevage des jeunes (1er mai au 31 juillet), de dispersion et consommation de 
petits fruits (1er août au 6 septembre) et de dispersion et consommation d’orignaux (7 
septembre au 31 décembre) (Boisjoly et al. 2010; Gaudry 2013). Finalement, les périodes 
préconisées pour l’ours étaient le printemps (de la sortie de tanière jusqu’au 15 juillet), 
d’été (16 juillet au 31 août) et d’automne (1er septembre à l’entrée en tanière) (Mosnier et 
al. 2008a; Gaudry 2013). 
 Pour chaque espèce, la qualité relative d’habitat a été estimée à l’aide des fonctions 
de sélection des ressources (RSF; Manly et al. 2002). Nous avons utilisé une base de 
données télémétriques provenant de colliers GPS-Argos installés durant les hivers 2013 et 
2014 sur 43 caribous adultes (17 Mâles ; 26 Femelles). Les colliers ont été programmés 
afin d’acquérir une localisation aux 2 h (modèle TGW-4680-3, Telonics Inc. Mesa, 
Arizona) ou 3 h (modèle TGW-4680, Telonics Inc. Mesa, Arizona) pendant 2,5 années. Les 
données utilisées pour le coyote et l’ours noir proviennent de suivis télémétriques GPS 
réalisés dans le même territoire dans le cadre d’études récemment complétées; de plus 
amples détails méthodologiques référant à la capture, aux manipulations ainsi qu’aux 
données recueillies sont décrits par Boisjoly et al. (2010) pour le coyote et Mosnier et al. 
(2008a) pour l’ours noir. Les protocoles de capture et de manipulation ont été approuvés 
par les différents comités de bons soins des animaux [Université du Québec à Rimouski 
(UQAR) certificat # CPA-52-13-112; Ministère des Forêts, de la Faune et des Parcs 
certificat # CPA FAUNE 13-08]. 
 Afin de contraster les habitats utilisés par les caribous à ceux disponibles à large 
échelle, nous avons réalisé un polygone convexe minimal (PCM 100 %) incluant 
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l’ensemble des localisations à l’intérieur duquel nous avons distribué, par période, autant de 
points aléatoires que de localisations télémétriques. Nous avons ensuite extrait pour chaque 
localisation les caractéristiques d’habitat (Tableau 1), de pente (°) et d’élévation (km). La 
densité de sentier (km/km2) dans un rayon de 1 km autour de chaque localisation réelle ou 
aléatoire a aussi été calculée de même que leur distance minimale à une route. Cette 
distance minimale a été transformée par une fonction déclinante selon la formule e-α/d, où d 
représente la distance (en m) entre une localisation et la route la plus proche, et des valeurs 
de α qui varient selon la période étudiée. Nous avons modélisé la sélection des ressources 
en comparant les caractéristiques des localisations réelles à celles des points aléatoires à 
l’aide d’un modèle logistique mixte incluant l’individu niché dans le groupe ainsi que 
l’année en tant que facteurs aléatoires (Gillies et al. 2006). Les « Résineux matures » ont 
été utilisés comme catégorie de référence dans nos analyses pour toutes les périodes. Nous 
avons seulement considéré le modèle complet puisque toutes les variables utilisées sont 
reconnues pour influencer le comportement des divers écotypes de caribous au Canada 
(Johnson et al. 2004; Gaudry 2013; Leblond et al. 2014) et que nous voulions tester l’effet 
des changements du couvert forestier sur la qualité d’habitat du caribou.  
 La disponibilité d’habitat pour le coyote et l’ours noir a été définie en distribuant un 
nombre équivalent de points aléatoires au nombre de localisations télémétriques dans les 
PCM 100% de chaque individu pour chaque période entre juillet 2002 et novembre 2004. 
Les résineux matures ont été considérés comme habitat de référence et l’individu a été 
inclus en tant que facteur aléatoire dans nos modèles logistiques mixtes. Afin de valider la 
robustesse des modèles (coyote, ours et caribou), nous avons fait une validation croisée en 
utilisant 75 % des individus pour le calcul des coefficients et 25 % pour la validation 
(Boyce et al 2002). Nous avons ensuite fait une moyenne des coefficients de corrélation de 
Spearman des 10 itérations obtenues à la suite de cette analyse. 
 
2.4 Changements temporels des superficies d’habitats de bonne qualité 
 En se basant sur les travaux de Hansen et al. (2001), qui ont étudié les changements 
de qualité d’habitat pour une population de caribou en Colombie-Britannique, nous avons 
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utilisé les coefficients de sélection des ressources pour cartographier des valeurs de qualité 
d’habitat à l’échelle du paysage pour différentes années. Toutes les catégories d’habitat 
forestier et de structures linéaires utilisées pour estimer ces coefficients (voir Tableaux 1-2) 
étaient présentes dans les zones étudiées à l’exception des hauts plateaux de toundra alpine 
qui n’étaient pas utilisées par les coyotes suivis par télémétrie (Gaudry 2013). Pour cette 
raison, le territoire occupé par cette classe d’habitat a été retiré de nos analyses (suivant 
Van Horne et Wiens 1991). Nous avons cartographié, pour chaque espèce à l’étude et pour 
chaque période, la qualité relative de l’habitat pour chacune des cartes écoforestières, soit 
1989, 1998, 2009 et 2014. Chaque carte de qualité d’habitat a été convertie en format 
matriciel (c.-à-d. raster) avec des cellules de 50 x 50 m, et intégrait les structures linéaires. 
Puisque les études de séquence temporelle doivent considérer l’ensemble des valeurs 
estimées pour toutes les périodes de temps étudiées (Legendre et Legendre 2012), nous 
avons standardisé l’ensemble des valeurs estimées pour une séquence temporelle (1989 à 
2014) entre 0 et 1 pour chaque période à l’étude. Pour chaque distribution d’estimés, nous 
avons identifié une valeur limite correspondant au 4e quartile (25% supérieur) des valeurs 
relatives de qualité d’habitat estimées pour une période (voir l’annexe A). Cette valeur 
limite détermine la quantité et la position des habitats considérés de bonne qualité, en 
s’inspirant de l’approche préconisée par Falcucci et al. (2009) pour différencier les habitats 
de bonne et de mauvaise qualité pour l’ours brun Marsicain (Ursus arctos marsicanus).  
 Nous avons ensuite calculé la superficie couverte par les habitats de bonne qualité 
(> 4e quartile) pour mettre en évidence les changements dans la qualité relative de l’habitat 
dans les trois zones décrites précédemment (HL, HL10 et HL30) pour chacune des espèces. 
Des pourcentages de pertes ou de gains entre 1989 et 2014 ont été quantifiés ainsi: 
 
 
  
2.5 La composition et structure de la forêt 
 Les métriques de paysage permettent d’estimer des changements dans la 
configuration des types de peuplements forestiers d’un territoire (Trani et Giles 1999; 
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Fitzsimmons 2003). Nous avons utilisé une extension du logiciel ArcGIS, PatchAnalyst 
(Rempel et al. 2012), pour extraire différentes statistiques sur la composition et la structure 
des différentes classes d’habitat décrites précédemment (Tableaux 1-2) dans les zones 
étudiées. Nous avons centré nos analyses de composition et de structure du paysage sur les 
forêts de résineux matures (> 50 ans), reconnues pour être favorables aux caribous (Apps et 
al. 2001; Wittmer et al 2005a; Hins et al. 2009; Nadeau-Fortin et al. 2016), ainsi que les 
jeunes peuplements (coupe < 20 ans) issus de l’aménagement forestier, davantage 
profitables aux ours et aux coyotes (Mosnier et al. 2008a; Boisjoly et al. 2010). Nous avons 
comparé les valeurs de métriques de paysage (voir Tableau 3) pour ces deux classes 
d’habitats forestiers entre les différentes années (1989, 1998, 2009 et 2014) et les 
différentes zones étudiées (HL, HL10 et HL30). La composition et la structure en 1989 
dans la zone HL sont les valeurs de référence (sensu Gustafson 1998) sur lesquelles 
s’appuient nos comparaisons puisqu’aucune intervention forestière n’a eu lieu dans le parc 
national de la Gaspésie depuis 1977. Nous avons sélectionné certaines métriques de 
composition et structure (p. ex.: la représentation dans le paysage, l’importance relative du 
plus grand peuplement, la distance minimale moyenne au plus proche voisin, la 
représentation des habitats d’intérieur dans le paysage et la densité de bordure) reconnues 
dans la documentation scientifique pour avoir un impact sur les espèces spécialistes des 
forêts matures (Mörtberg et Wallentinus 2000; Mykrä et al. 2000; Hansen et al. 2001) et les 
prédateurs généralistes (Fahrig 2003; Malt et Lank 2007). La forêt d’intérieur est la zone 
utilisée par la faune forestière et désigne une partie d’un peuplement forestier où les effets 
de bordure sont faibles ou inexistants (Murcia 1995), alors que la densité de bordure dans le 
paysage représente le rapport entre la somme des périmètres de chaque polygone et la 
superficie de la zone étudiée (Herold et al. 2002). Nous avons testé l’influence de la zone et 
de l’année sur la distance minimale moyenne au plus proche voisin avec une analyse de 
variance (ANOVA) à deux facteurs corrigée avec un test de Bonferroni puisque la 
réplication n’était pas indépendante et que le nombre de comparaisons était élevé (Abdi 
2007). Nous avons ensuite évalué les différences entre chaque combinaison zone-année 
avec la méthode de la moyenne des moindres carrés et une analyse de contraste de Tukey 
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(librairie lsmeans; Lenth 2016; logiciel R). Le niveau de significativité (α) utilisé dans nos 
analyses était de 0,05. 
 Toutes les analyses géomatiques ont été réalisées à l’aide du logiciel ArcGIS 10.0 
(ESRI 2011) alors que les analyses statistiques ont été réalisées sur la plateforme R (R 
Development Core Team 2016). 
 
3. Résultats 
3.1 Les changements de composition et de structure de la forêt gaspésienne 
 Les changements de composition de la forêt depuis 1989 correspondent à une 
diminution des superficies en résineux matures de 30,4% dans la zone HL10 et de 52,9% 
dans la zone HL30 (Figure 2a) et à une augmentation des coupes de < 20 ans de 69,6% 
dans la zone HL10 et de 110,6% dans la zone HL30 (Figure 2b). L’importance relative du 
plus grand peuplement de résineux matures était plus élevée en 2014 (23,3%) par rapport à 
1989 (12,1%) dans l’habitat légal, mais elle a diminué dans la zone HL30 entre 1989 
(19,9%) et 2014 (1,5%) (Figure 2c). La représentation de la forêt d’intérieur a 
respectivement diminué de 70,6% à 57,2% et de 76,5% à 48,9% dans les zones HL10 et 
HL30 (Figure 3d), alors qu’elle a peu changé entre 1989 et 2014 dans l’habitat légal. 
L’analyse de variance à deux facteurs avec correction de Bonferroni (Annexe B.1) et le test 
de contraste de Tukey (Annexe B.2) démontrent qu’il y a une influence significative de la 
zone (F = 6486,39, p < 0,0001), de l’année (F = 577,09, p < 0,0001) et de l’interaction 
zone-annéee (F = 405,09, p < 0,0001) sur la distance minimale moyenne entre un 
peuplement forestier et une coupe < 20 ans. L’étendue des valeurs de distances minimales 
moyennes était plus élevées dans la zone HL (1026 à 2178 m) par rapport aux zones en 
périphérie (HL10: 208 à 834 m; HL30: 88 à 710 m) pour toutes les années étudiées (Figure 
3e). De plus, les distances augmentaient entre 1989 et 2014 dans HL (de 1026 à 2164 m), 
alors qu’elles diminuaient dans la zone HL10 (de 562 à 208 m) et HL30 (de 589 à 88 m). 
Finalement, la densité de bordures dans le paysage a augmenté dans toutes les zones entre 
1989 et 2014 (Figure 2f). La densité de bordures estimée en 2014 était plus faible dans HL 
(57 m/ha) que dans HL10 (70 m/ha) et HL30 (73 m/ha).  
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3.2 Estimation de la qualité d’habitat  
 La qualité d’habitat basée sur la sélection des différents attributs du paysage par le 
caribou était opposée à celle des prédateurs (Annexe C). Les caribous ont fortement 
sélectionné les plateaux alpins dénudés alors qu’ils ont fortement évité les coupes 0-20 ans, 
et ce, à toutes les périodes de leur cycle biologique (Annexe C.1). À l’inverse, les modèles 
de sélection d’habitat des prédateurs ont démontré généralement un évitement des hautes 
altitudes et une sélection des coupes 6-20 ans (Annexes C.2 et C.3).  
 
3.3 Évolution de qualité relative d’habitat 
 Depuis 1989, le pourcentage en habitats de bonne qualité pour le caribou a diminué 
dans toutes les zones et pour toutes les périodes étudiées (Figure 3a). En 1989, ces habitats 
occupaient 50% du territoire dans l’habitat légal et plus de 20% dans les zones en 
périphérie. Pour l’ensemble des périodes étudiées, les pertes ont été plus faibles dans la 
zone HL (-5,3% à -10,1 %), alors qu’elles s’accentuaient en périphérie, atteignant -16,3 % à 
-32% dans la zone HL10 et -30,6% à -56% dans HL30 (Figure 3a). La perte d’habitat de 
bonne qualité a été la plus marquée en hiver dans la zone HL10 (-32%) et HL30 (-56%) 
(Annexe D.1). Le territoire étudié était de meilleure qualité pour le caribou dans l’habitat 
légal (≥ 45% couvert par les habitats de bonne qualité) pour toutes les années et toutes les 
périodes. 
 L’évolution de la qualité d’habitat pour le coyote varie avec la zone et la période 
étudiée, avec des gains important dans les zones en périphérie de l’habitat légal pour toutes 
les périodes (Figure 3b). Dans l’habitat légal (zone HL), les changements de pourcentage 
en habitat de bonne qualité variaient de -2,6% à +20,3% (Annexe D.2). Dans les zones en 
périphérie, les gains en habitats de bonne qualité pour le coyote s’accentuaient en 
s’éloignant des limites de l’habitat légal, soit +3,3% à +59,7% dans la zone HL10 et +3,7% 
à +66,4% dans la zone HL30, selon les périodes étudiées (Figure 3b). Les changements les 
plus importants ont été observés durant la période dispersion-fruit avec des gains ≥ 60% 
dans les zones HL10 et HL30 (Annexe D.2). Globalement, le territoire à l’étude était de 
meilleure qualité à l’extérieur de la zone HL pour le coyote (>30% du paysage en habitat de 
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bonne qualité) pour toutes les années et les périodes étudiées, à l’exception de la période 
d’accouplement où l’habitat dans la zone HL était de meilleure qualité (Figure 3b). 
 La qualité de l’habitat pour l’ours noir a diminué dans l’habitat légal (-9,7% à -
0,7%) pour toutes les périodes (Figure 3c). Les changements observés diffèrent selon la 
période dans la zone HL10 (+2,4% à +23,7%) et la zone HL30 (-12,14% à +37%) (Figure 
3c). Le pourcentage en habitat de bonne qualité dans le paysage a diminué pour toutes les 
périodes dans la zone HL, mais il a augmenté dans les zones en périphérie particulièrement 
au cours de l’été. Les gains observés pour cette dernière période sont de +23,7% dans la 
zone HL10 et de +34% dans la zone HL30 (Annexe D.3). Comme pour le coyote, le 
territoire à l’étude s’avérait de meilleure qualité à l’extérieur de l’habitat légal pour l’ours 
noir (>20% du paysage en habitat de bonne qualité) pour la plupart des années et des 
périodes (Figure 3c). 
 
4. Discussion 
 Mieux comprendre les impacts de l’aménagement du territoire sur l’habitat peut 
permettre d’améliorer nos stratégies d’atténuation des impacts négatifs sur la faune 
(Lindenmayer et al. 2006). Plusieurs études ont déjà mis en évidence les effets négatifs des 
pratiques sylvicoles intensives sur l’habitat d’espèces spécialistes des forêts matures (Kouki 
et al. 2001; Schmiegelow et Mönkkönen 2002; Fahrig 2003) et plus particulièrement sur 
l’habitat des populations boréales du caribou des bois (e.g. Johnson et al. 2005; O’Brien et 
al. 2006; Wittmer et al. 2010), dont le caribou de la Gaspésie (Nadeau Fortin et al. 2016). 
Cependant, peu d’études l’ont fait en considérant conjointement les effets sur l’habitat du 
caribou et de ses prédateurs (Courbin et al. 2009; Nadeau-Fortin et al. 2016). Dans notre 
étude, nous avons identifié des changements associés à l’aménagement intensifs dans le 
paysage forestier en Gaspésie sur une période de 25 ans. Nous avons pour ce faire utilisé le 
système caribou de la Gaspésie – coyote – ours noir afin de mettre en évidence les impacts 
de la transformation du paysage forestier sur la qualité d’habitat d’une espèce de proie en 
voie de disparition et celle de ses prédateurs opportunistes. Selon nos hypothèses, nos 
résultats supportent une perte et une fragmentation de la forêt mature en périphérie de 
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l’habitat légal du caribou de la Gaspésie induites par un aménagement forestier intensif qui 
ont entraîné des pertes de la qualité d’habitat pour le caribou et des gains pour les 
prédateurs.  
 
Changement de structure forestière 
 La diminution des forêts de résineux matures en périphérie de l’habitat légal a 
entraîné une fragmentation des massifs forestiers. Les coupes forestières intensives ont 
réduit l’importance relative du plus grand peuplement de résineux mature et la 
représentation des habitats d’intérieur, ce qui pourrait contraindre les caribous à se déplacer 
à l’intérieur des limites de l’habitat légal puisque la disponibilité d’un réseau interconnecté 
d’habitat de bonne qualité est réduite. Bauduin et al. (2016) ont mis en évidence cette 
importante fragmentation à l’aide d’un modèle individu-centré, démontrant que les habitats 
favorables aux caribous à l’extérieur du parc national de la Gaspésie ne sont souvent pas 
accessibles en raison des nombreuses entraves aux déplacements que constituent les 
habitats défavorables. La fragmentation de la forêt mature par les activités humaines est 
reconnue pour limiter les mouvements et la répartition d’autres populations de caribous 
montagnards dans l’Ouest canadien en confinant les individus dans des habitats de bonne 
qualité entourés d’une matrice moins propice de peuplements en régénération (Apps et 
McLellan 2006; Wittmer et al. 2007).  
 Nos résultats témoignent que les activités forestières réalisées au cours des dernières 
décennies ont créé une structure du paysage favorable au coyote et à l’ours noir au 
détriment de la qualité d’habitat pour le caribou. Les changements illustrés par nos 
métriques de paysage étaient de plus en plus marqués au fil du temps et en s’éloignant des 
limites de l’habitat légal. Nos résultats suggèrent que la diminution de la distance minimale 
moyenne à une coupe de < 20 ans et l’augmentation de la densité de bordures d’habitat 
depuis 1989 ont profité à ces deux prédateurs. En effet, les prédateurs sont reconnus pour 
passer plus de temps dans les habitats de bordure (Malt et Lank 2007) puisqu’ils y trouvent 
une plus grande densité de proies (Larivière et Messier 1998) et les utilisent comme 
corridors de déplacement entre des parcelles productives en ressource alimentaires (Frey et 
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Conover 2006). Une occurrence accrue et un meilleur succès de prédation dans les 
paysages où la densité de bordures d’habitats est élevée ont d’ailleurs été observés chez 
d’autres populations de coyotes (Thogmartin et Schaeffer 2000; Rohm et al. 2007), d’ours 
noirs (Kindall et Manen 2007), ainsi que chez d’autres espèces de grands prédateurs (Dijak 
et Thompson III 2000; Whittington et al. 2011).   
 
Déclin de la qualité d’habitat du caribou de la Gaspésie 
 L’aménagement forestier intensif réalisé au cours des 25 dernières années en 
périphérie de l’habitat légal a induit une perte et une fragmentation marquées des habitats 
de bonne qualité pour le caribou de la Gaspésie, particulièrement en hiver et en été. La 
diminution observée résulte principalement de la perte de superficies des peuplements de 
résineux matures à l’extérieur de l’habitat légal, des habitats qui sont reconnus pour être 
sélectionnés par le caribou de la Gaspésie tout au long de l’année (Ouellet et al. 1996; 
Mosnier et al. 2003) et pour offrir des biomasses élevées de lichens arboricoles (Stone et al. 
2008; Nadeau-Fortin et al. 2016), un élément important de la diète hivernale de cette 
population (Mosnier et al. 2003). Les grands massifs de résineux matures représentent une 
composante importante du paysage pour d’autres populations de caribous montagnards 
(Terry et al. 2000; App et al. 2001; Johnson et al. 2004), offrant un habitat productif en 
ressources alimentaires pour les caribous (Rominger et al. 1996) ainsi qu’une protection 
contre les prédateurs (Seip 1991; Wittmer et al. 2005b), les proies alternatives (Seip 1992; 
Stuart-Smith et al. 1997) et le dérangement humain (Apps et McLellan 2006). Nos résultats 
supportent ceux de Hansen et al. (2001), qui ont observé une diminution de la superficie en 
habitats de bonne qualité pour des caribous montagnards dans l’Ouest canadien, à la suite 
d’une augmentation des coupes forestières réalisées entre 1975 et 1997.  
 
Augmentation de la qualité d’habitat des prédateurs 
 Nos résultats démontrent qu’à l’inverse du caribou, les activités forestières réalisées 
en périphérie de l’habitat légal ont contribué à améliorer la qualité relative d’habitat pour 
les prédateurs, particulièrement au cours des périodes d’élevage et de dispersion-fruits pour 
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le coyote, et au cours de l’été pour l’ours noir, ce qui correspond à la période de 
vulnérabilité des faons chez le caribou des bois (Leclerc et al. 2014). L’augmentation 
relative de la représentation des habitats de bonne qualité pour le coyote s’est avérée plus 
importante en s’éloignant de l’habitat légal, alors qu’elle était plus modeste pour l’ours 
noir. Ces gains sont principalement reliés à l’augmentation de la représentation des coupes 
< 20 ans entre 1989 et 2014 à l’extérieur de l’habitat légal; en effet, les résultats de nos 
analyses de sélection des ressources démontrent une forte affinité du coyote et de l’ours 
noir pour cette catégorie d’habitat. L’aménagement forestier intensif réalisé principalement 
par des coupes avec protection de la régénération et des sols (ci-après CPRS) depuis 1989 a 
été favorable à ces deux omnivores généralistes qui, habituellement, performent 
difficilement dans un milieu peu productif comme les forêts de résineux matures (Clark et 
al. 1994; Richer et al. 2002). Ainsi, le coyote et l’ours noir ont profité des peuplements en 
régénération qui succèdent aux CPRS et qui offrent une plus grande productivité d’arbustes 
fruitiers que les peuplements de forêts matures (Nadeau-Fortin et al. 2016), en plus d’offrir 
un habitat favorable aux orignaux (Potvin et al. 2005), deux éléments centraux de la diète 
de ces prédateurs opportunistes en Gaspésie (Mosnier et al. 2008a; Boisjoly et al. 2010). 
Les liens établis entre les parterres forestiers aménagés et leur utilisation par les prédateurs 
confirment d’autres études portant sur l’ours noir (Brodeur et al. 2008) et le coyote (Kays et 
al. 2008) ailleurs dans l’aire de répartition de ces espèces. Des relations similaires ont été 
démontrées pour d’autres prédateurs comme le renard roux (Vulpes vulpes; Sidorovich et 
al. 2010) et la belette à longue queue (Mustela frenata; Sullivan et al. 1999) qui bénéficient 
de proies plus abondantes dans les coupes forestières. 
 
La relation prédateurs-proie  
 Notre analyse spatiotemporelle suggère que le fort gradient spatial de qualité d’habitat 
généré par l’aménagement forestier s’étendant de l’habitat légal aux zones plus intensément 
perturbées impacte les interactions entre le caribou de la Gaspésie et ses prédateurs. 
Premièrement, des coyotes et des ours noirs peuvent se retrouver dans l’habitat légal en 
effectuant des déplacements hors de leur domaine vital (Boisjoly et al. 2010). La 
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probabilité de rencontres opportunistes avec un caribou s’en trouve ainsi accrue, en accord 
avec le concept de la prédation par débordement (lib. spillover predation; Oksanen et al. 
1992; Oksanen et Schneider 1995). En effet, ce type de prédation est observé dans des 
paysages où les habitats utilisés par les prédateurs et les proies sont spatialement dissociés 
(Storch et al. 2005). Dans ces cas, la compétition élevée pour les ressources entre les 
prédateurs favorise la migration de certains individus dans des habitats moins favorables, 
suivant une dynamique source-puits mise en évidence dans des paysages où la qualité 
d’habitat est fortement hétérogène (Amezcua et Holyoak 2000; Amarasekare et Nisbet 
2001; Battin 2004). Ainsi des prédateurs peuvent se retrouver dans l’habitat légal, là où les 
interactions avec les caribous sont fréquentes (Mosnier et al. 2008b), mais le risque de 
mortalité y est plus élevé en raison du programme de contrôle des prédateurs (Crête et 
Desrosiers 1995). Finalement, la faible qualité d’habitat dans les zones perturbées limite la 
superficie disponible aux caribous pour s’alimenter et échapper aux prédateurs. Des études 
ont démontré que l’hétérogénéité du paysage induite par plusieurs décennies 
d’aménagement forestier pouvait mener à un piège écologique, où la sélection d’un habitat 
favorable (l’habitat légal) est associé à un risque de mortalité élevé (Schlaepfer et al. 2002; 
Battin 2004) en raison du fort potentiel de rencontre avec un prédateur. 
 
Le gradient spatio-temporel d’aménagement et de protection  
 L’étude du gradient spatio-temporel des mesures de conservation et d’aménagement 
forestier dans la forêt gaspésienne a permis de tester des hypothèses claires portant sur 
l’évolution d’un paysage forestier aménagé intensivement. Le contraste entre le paysage 
forestier de l’aire protégée que constitue le parc national de la Gaspésie, où les activités 
forestières sont interdites depuis 1977, et ceux des zones ayant un fort gradient de 
perturbation en périphérie facilite l’identification des changements induits par 
l’aménagement forestier. La comparaison des changements de composition et de structure 
des paysages forestiers naturels et aménagés améliore ainsi notre compréhension des 
impacts de l’aménagement forestier intensif (Franklin et al. 2002; Boucher et al. 2009; 
Goetz et al. 2009). De plus, l’étude des impacts d’un tel gradient sur le système caribou – 
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coyote – ours noir en Gaspésie témoigne des changements importants de qualité d’habitat et 
d’interactions prédateurs-proies qui sont survenus au cours des 25 dernières années. Ces 
informations facilitent d’ailleurs l’identification d’éléments du paysage qui peuvent 
impacter la disponibilité des proies et l’efficacité des prédateurs (Gorini et al. 2012), deux 
variables qui influencent la probabilité de rencontre entre un prédateur et une proie (Sundell 
et al. 2003) et qui sont imperceptibles avec des approches centrées sur l’espèce (Ryall et 
Fahrig 2006). 
 
Implications pour la conservation 
 Identifier les changements de composition et de structure des paysages forestiers qui 
favorisent l’augmentation d’abondance des proies et des prédateurs est essentiel pour 
concilier la conservation de la biodiversité et l’exploitation forestière. Notre étude suggère 
que l’aménagement forestier intensif peut causer la perte et la fragmentation des habitats de 
qualité pour des espèces de proies fortement associées à la forêt mature et augmenter la 
qualité d’habitat pour les prédateurs généralistes. Tout comme plusieurs autres études 
(Lindenmayer et Hobbs 2004; Lindenmayer et al. 2006; Lees et Peres 2008), nos résultats 
supportent l’importance du maintien, de la restauration et de la protection d’habitats 
favorables d’une espèce de proie à statut précaire. Pour le caribou de la Gaspésie, nous 
recommandons la conservation des forêts matures dans l’habitat légal et leur restauration 
dans les zones en périphérie, ce qui permettra de protéger son habitat en plus de limiter la 
quantité d’habitats favorables aux prédateurs dans le paysage. L’augmentation de la 
superficie couverte par les coupes intensives (c.-à-d. CPRS) et l’entremêlement plus 
important des coupes < 20 ans et des forêts matures résiduelles dans les zones en périphérie 
ont induit une hétérogénéité importante de qualité d’habitat dans le paysage. Ces 
changements confinent les caribous sur un territoire de faible superficie, principalement à 
l’intérieur du parc national de la Gaspésie, où la probabilité de rencontre avec un prédateur 
est élevée, ces prédateurs tirant profit des forêts aménagées qui ceinturent le parc. 
Conséquemment, réduire le contraste entre l’habitat légal et les territoires adjacents par 
l’utilisation de stratégies d’aménagement forestier davantage favorables au caribou qu’aux 
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prédateur (p. ex.: la coupe partielle ou la coupe à rétention variable; Nadeau-Fortin et al. 
2016) semble être une avenue à prioriser pour limiter la prédation par débordement, la 
dynamique source-puits et le phénomène de piège écologique. 
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Tableau 1. Catégories d’habitat forestier et de structures linéaires utilisées pour évaluer l’utilisation de l’habitat pour le caribou 
avec des modèles de fonction de sélection des ressources. Les polygones des cartes écoforestières et les structures linéaires 
sont catégorisés selon la description présentées et permettent d’estimer des valeurs relatives de qualité d’habitat pour 
différentes périodes. 
 
 
Catégories Description 
Habitats forestiers 
 Plateaux de dénudés secs Les plateaux de dénudés secs et les landes à lichens caractérisés par une végétation alpine et de krummholz  
Résineux matures Les peuplements forestiers dominés par un couvert résineux âgés de ≥ 50 ans  
Résineux immatures Les peuplements forestiers dominés par un couvert résineux âgés de 20 à 50 ans  
Mélangés matures 
Mélangés immatures 
Feuillus 
Coupes forestières 
Perturbations naturelles 
 
Les peuplements forestiers dominés par un couvert mélangé âgés de ≥ 50 ans 
Les peuplements forestiers dominés par un couvert mélangé âgés de 20 à 50 ans 
Les peuplements forestiers dominés par un couvert feuillu âgés de ≥ 50 ans 
Les coupes forestières totales et partielles âgées de ≤ 20 ans 
Les peuplements forestiers impactés par une perturbation naturelle âgée de ≤ 20 ans 
 
Autres polygones 
 
Les lignes de transport d'énergie, les terres agricoles, les milieux physiques fortement ou faiblement perturbés par les 
activités humaines et les plans d’eau 
Structures linéaires  
Routes Les routes primaires et secondaires pavées utilisées quotidiennement par des véhicules motorisés 
 
Sentier de randonnée 
Les chemins empruntés uniquement par les randonneurs et les skieurs, et où l’utilisation de véhicules motorisés n’est 
pas permise 
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Tableau 2. Catégories d’habitat forestier et de structures linéaires utilisées pour estimer la qualité de l’habitat pour le coyote et 
l’ours noir avec les résultats des modèles de fonction de sélection des ressources réalisés par Gaudry (2013). Les polygones des 
cartes écoforestières et les structures linéaires sont catégorisés selon la description présentées et permettent d’estimer des 
valeurs relatives de qualité d’habitat pour différentes périodes. 
Catégories Description 
Habitats forestiers  
Résineux matures Les peuplements forestiers dominés par un couvert résineux âgés de ≥ 50 ans 
Résineux immatures Les peuplements forestiers dominés par un couvert résineux âgés de 20 à 50 ans 
Mélangés-Feuillus Les peuplements forestiers dominés par un couvert mélangé ou feuillu âgés de plus de 20 ans 
Coupe 0-5 ans (Coyote) Les coupes forestières totales âgées de ≤ 5 ans 
Coupe 6-20 ans (Coyote) 
Coupe 0-20 ans (Ours noir) 
Les coupes forestières totales âgées de ≥ 6 ans et de ≤ 20 ans 
Les coupes forestières totales âgées de ≤ 20 ans 
Coupes partielles 0-20 ans Les coupes forestières partielles âgées de ≤ 20 ans 
Perturbations naturelles Les peuplements forestiers impactés par une perturbation naturelle âgée de ≤ 20 ans 
Toundra alpine (Ours noir) Les plateaux de dénudés secs et humides et les landes à lichens caractérisés par une végétation alpine et de 
krummholz situé à plus de 700 mètres d'altitude 
Structures linéaires  
Routes  Les routes primaires et secondaires utilisées quotidiennement par des véhicules motorisés 
Chemins forestiers et sentiers de 
randonnée 
Les chemins forestiers, les chemins d'hiver et les chemins accessibles par camions, véhicules tout-terrain 
(quad) en été et motoneiges en hiver et les chemins empruntés uniquement par les randonneurs et les 
skieurs, et où l’utilisation de véhicules motorisés n’est pas permise 
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Tableau 3. Description des métriques de paysage identifiées pour décrire les changements de composition et de structure du 
paysage forestier au Bas-St-Laurent et de la Gaspésie (Québec, Canada) entre 1989 et 2014. (SP : Superficie couverte par une 
catégorie de peuplements forestiers dans la zone étudiée; ST : Superficie totale du paysage forestier dans la zone étudiée; NP: 
Nombre de peuplements d’une catégorie de peuplement forestier dans la zone étudiée; PT : Périmètre de chaque peuplement 
forestier dans la zone étudiée). 
 
 
 
 
 
Échelles Métriques de paysage Description 
Composition 
Résineux matures Représentation dans le paysage (%) (SP / ST) x 100 
Coupes 0-20 ans Représentation dans le paysage (%) (SP / ST) x 100 
Structure 
Résineux matures 
Importance relative du plus grand peuplement 
(%) 
(SP du plus grand peuplement / ST) x 100 
Résineux matures Représentation de la forêt d’intérieur (%) 
Σ de la superficie de l’habitat d’intérieur de 
chaque peuplement / 100 
Coupes 0-20 ans 
Distance minimale moyenne au plus proche 
voisin (m) 
Σ des distances minimales entre chaque 
peuplements / NP 
Paysage Densité de bordure (m/ha) Σ PT / ST 
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Figure 1. Localisation de l’aire d’étude dans l’est du Québec (encadré de gauche), qui chevauche 
les régions du Bas-St-Laurent et de la Gaspésie, au sud-est du fleuve St-Laurent. La carte montre 
les limites du parc national de la Gaspésie, les réserves fauniques adjacentes et la délimitation 
des trois zones qui sont étudié : 1) l’habitat légal du caribou (ci-après HL; 1025 km2); 2) une 
zone tampon de 10 km en périphérie de l’habitat légal (ci-après HL10; 2164 km2); cette zone 
correspond à l’aire d’application du nouveau plan d’aménagement forestier spécialement conçu 
pour l’aire de fréquentation du caribou ; 3) une zone tampon de 20 km supplémentaires autour de 
la zone HL10 (ci-après HL30; 4548 km2); cette zone a été définie arbitrairement selon les 
limitations du fleuve Saint-Laurent au nord et des observations de caribou à l’extérieur des deux 
zones décrites précédemment. 
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Figure 2. Évolution de (a) la représentation des résineux matures (%), (b) la représentation des 
coupes < 20 ans (%), (c) l’importance relative du plus grand peuplement de résineux matures 
(%), (d) la représentation de la forêt d’intérieur de résineux matures (%), (e) la distance minimale 
moyenne à une coupe < 20 ans (m) (les lettres indiquent les résultats de l’analyse de 
comparaisons multiples de Tukey), (f) la densité de bordure (m/ha) entre 1989 et 2014 dans les 
52 
 
différentes zones étudiées (HL : Habitat légal, HL10 : zone comprise entre les limites de l’habitat 
légal et d’une zone tampon de 10 km en périphérie de l’habitat légal, HL30: une zone comprise 
entre les limites d’une zone tampon de 10 km et une de 30 km en périphérie de l’habitat légal). 
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Figure 3. Évolution du pourcentage d’habitat de bonne qualité (>75e percentile) dans les 
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différentes zones pour le caribou (a), le coyote (b) et l’ours noir (c) entre 1989 et 2014 dans les 
différentes zones étudiées (HL : Habitat légal, HL10 : zone comprise entre les limites de l’habitat 
légal et d’une zone tampon de 10 km en périphérie, HL30: une zone comprise entre les limites 
d’une zone tampon de 10 km et une de 30 km en périphérie de l’habitat légal). 
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Annexe A: Détermination des habitats de bonne qualité selon la méthode préconisée par Falcucci et al. (2007). Pour chaque 
distribution de valeurs relatives (0-1) de qualité d’habitat estimées, une valeur limite qui correspond au 4e quartile (25% 
supérieur) pour une période détermine la quantité et la position des habitats considérés de bonne qualité. 
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Annexe B.1: Résultat de l’analyse de variance (ANOVA) à deux facteurs avec correction de Bonferroni qui teste l’influence de 
la zone et de l’année sur la distance minimale moyenne à une coupe < 20 ans la plus proche dans les zones HL, HL10 et HL30 
en 1989, 1998, 2009 et 2014. (HL : Habitat légal du caribou de la Gaspésie, HL10 : Une zone tampon de 10 km en périphérie 
de l’habitat légal du caribou, HL30 : Une zone tampon de 20 km supplémentaires autour de la zone HL10). 
 
 
Degré de 
liberté 
Somme des 
carrés 
Moyenne 
des carrés 
Valeur de F 
Valeur de P 
ajustée 
Zone 2 1,12 x 1010 5,58 x 109 6486,39 < 0,001 
Année 3 1,49 x 109 4,97 x 108 577,09 < 0,001 
Zone x Année 6 2,10 x 109 3,49 x 108 405,92 < 0,001 
Total 50436 4,34 x 1010 8,61 x 105     
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Annexe B.2: Résultat de l’analyse de contraste de Tukey visant à évaluer les différences significatives entre les interactions 
Zone x Année sur la distance minimale moyenne à une coupe < 20 ans la plus proche estimée. Les valeurs moyennes qui ne 
sont pas dans le même groupe (c.-à-d. lettre différentes) sont différentes. (HL : Habitat légal du caribou de la Gaspésie, HL10 : 
Une zone tampon de 10 km en périphérie de l’habitat légal du caribou, HL30 : Une zone tampon de 20 km supplémentaires 
autour de la zone HL10). 
Zone Année 
Moyenne des 
moindres carrés 
Erreur-type 
Degré de 
liberté 
IC 95% 
inférieur 
IC 95 % 
supérieur 
Groupes 
HL 1989 1026,30 28,86 50436 969,73 1082,88 a  
HL 1998 1624,09 31,18 50436 1562,96 1685,21 b 
HL 2009 2177,99 22,55 50436 2133,80 2222,18 ab 
HL 2014 2164,90 22,69 50436 2120,41 2209,38 ab 
        HL10 1989 561,79 17,98 50436 526,54 597,04 c 
HL10 1998 834,02 20,43 50436 793,97 874,08 ac 
HL10 2009 350,73 14,13 50436 323,03 378,42 bc 
HL10 2014 207,64 13,17 50436 181,81 233,46 d 
        HL30 1989 589,10 12,59 50436 564,42 613,78 c 
HL30 1998 709,67 14,05 50436 682,12 737,21 cd 
HL30 2009 185,05 9,54 50436 166,35 203,75 d 
HL30 2014 88,33 8,49 50436 71,69 104.98 e 
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Annexe C.1: Coefficients (β) et intervalle de confiance (IC 95 %) des meilleurs modèles de sélection d’habitat élaborés à partir 
des données télémétriques (n = 43 ind.) de 2013 à 2016 et utilisés pour évaluer la qualité d’habitat du caribou en Gaspésie 
(Québec, Canada) entre 1989 à  2014. Les coefficients dont l’intervalle de confiance n’incluait pas le zéro sont montrés en 
gras. rs: coefficient de corrélation de Spearman provenant de la validation croisée. N : nombre de localisations par période. 
1 Les résineux matures ont été utilisés comme catégorie de référence pour toutes les périodes. 
2 Distance minimale à une route transformée par une fonction déclinante avec des valeurs de α = 250 pour le printemps et le  rut, de α = 
100 pour la mise bas, l’été et l’hiver. 
3 Densité de sentiers de randonnée dans une zone tampon de 1000 mètres pour toutes les périodes.  
Variables 
 
Printemps (N=2603) 
(rs = 0,95 ± 0,02) 
β [IC 95%] 
Mise bas (N=1974) 
(rs = 0,98 ± 0,01) 
β [IC 95%] 
Été (N=4028) 
(rs = 0,99 ± 0,01) 
β [IC 95%] 
Rut (N=2005) 
(rs = 0,98 ± 0,01) 
β [IC 95%] 
Hiver (N=14 264) 
(rs = 0,99 ± 0,01)  
β [IC 95%] 
Ordonnée à l’origine -2,847 [-3,911; -1,784] -3,650 [-4,742; -2,558] -7,290 [-8,118; -6,462] -4,217 [-5,270; -3,165] -2,960 [-3,653; -2,265] 
Habitat 1 
     Résineux 20-50 ans -0,469 [-0,606; -0,331] -0,463 [-0,601; -0,325] -2,711 [-2,900; -2,522]  -2,402 [-2,619; -2,184] -0,444 [-0,487; -0,402] 
Mélangés 20-50 ans -0,547 [-0,685; -0,410] -0,555 [-0,692; -0,417] -2,188 [-2,363; -2,014] -2,464 [-2,730; -2,198] -1,087 [-1,137; -1,037] 
Mélangés > 50 ans 0,071 [-0,039; 0,181] 0,069 [-0,041; 0,193] -2,489 [-2,672; -2,305] -1,699 [-1,881; -1,517] -1,135 [-1,179; -1,090] 
Feuillus > 20 ans -0,741 [-0,930; -0,552] -0,746 [-0,935; -0,558] -1,688 [-1,894; -1,482] -4,233 [-5,123; -3,343] -2,310 [-2,411; -2,208] 
Coupes totales et partielles 0-20 ans -0,649 [-0,744; -0,524] -0,655 [-0,780; -0,530] -1,546 [-1,645; -1,446] -1,854 [-2,004; -1,705] -2,544 [-2,618; -2,470] 
Perturbations naturelles -0,136 [-0,322; 0,050] -0,138 [-0,324; 0,049] -3,142 [-3,512; -2,771] -1,778 [-2,080; -1,476] -0,644 [-0,710; -0,577] 
Dénudés secs 4,346 [4,216; 4,476] 4,353 [4,223; 4,483] 3,737 [3,659; 3,815] 3,525 [3,418; 3,631] 2,795 [2,748; 2,843] 
Autres polygones 1,101 [0,888; 1,313] 1,161 [0,946; 1,377] 1,546 [1,423; 1,663] 1,226 [1,061; 1,391] -0,183 [-0,274; -0,092] 
Topographie 
    Pente 0,283 [0,262; 0,304] 0,282 [0,261; 0,302] -0,214 [-0,232; -0,197] -0,249 [-0,276; -0,223] 0,204 [0,196; 0,212] 
Structure linéaire 
    Routes2  1,234 [1,048; 1,420] 1,995 [1,705; 2,285] 7,090 [6,631; 7,548] 4,430 [4,105; 4,754] 2,343 [2,227; 2,458] 
Sentiers3  0,007 [0,005; 0,019] 0,007 [-0,005; 0,019] 0,158 [0,150; 0,166] 0,133 [0,122; 0,144] 0,097 [0,093; 0,101] 
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Annexe C.2: Coefficients (β) et intervalle de confiance (IC 95 %) des meilleurs modèles de sélection d’habitat élaborés à partir 
des données télémétriques (n = 16 ind.) de 2002 à 2004 et utilisés pour évaluer la qualité d’habitat du coyote en Gaspésie 
(Québec, Canada) entre 1989 à 2014. Les coefficients dont l’intervalle de confiance n’incluait pas le zéro sont montrés en gras. 
rs: coefficient de corrélation de Spearman provenant de la validation croisée. N : nombre de localisations par période. 
1 Les résineux matures ont été utilisés comme catégorie de référence pour toutes les périodes. 
2 Densité de chemins et de sentiers de randonnée dans une zone tampon de 1000 mètres pour toutes les périodes. 
3 Distance minimale à une route transformée par une fonction déclinante avec des valeurs de α = 500 pour l’accouplement et la mise bas, 
de α = 100 pour l’élevage, de α = 750 pour la dispersion-fruits et de α = 1000 pour la dispersion-orignal.     
 
 
Variables 
Accouplement (N=3282) 
(rs =0,66 ± 0,08) 
β [IC 95%] 
Mise bas (N=1988) 
(rs =0,68 ± 0,09) 
β [IC 95%] 
Élevage (N=2328) 
(rs =0,83 ± 0,06) 
β [IC 95%] 
Dispersion-fruits (N=2482) 
(rs =0,80 ± 0,08) 
β [IC 95%] 
Dispersion-orignal (N=7413) 
(rs =0,89 ± 0,08) 
β [IC 95%] 
Ordonnée à l’origine 0,638 [0,203; 1,073] 0,682 [0,096; 1,267] -1,627 [-2,385; -0,869] -0,583 [-0,961; -0,206] -0,068 [-0454; -0,319] 
Habitat1 
     
Résineux 20-50 ans -0,118 [-0,392; 0,156] 0,866 [0,536; 1,196] 1,149 [0,783; 1,516] -0,044[-0,360; 0,272] 0,914 [-0,748; 1,080] 
Mélangés-Feuillus 20-50 ans -0,206 [-0,443; 0,031] 0,789 [0,519; 1,060] 1,309 [1,016; 1,603] 0,121 [-0,118; 0,360] 0,588 [0,438; 0,738] 
Autres polygones 0,087 [-0,452; 0,625]  1,782 [0,980; 2,584] 1,216 [0,434; 1,998] 0,298 [-0,383; 0,980] 0,879 [0,476; 1,282] 
Coupes 0-5 ans -0,591 [-1,386; 0,203] 0,082 [-0,685; 0,849] 1,185 [0,246; 2,125] 0,457 [-0,293; 1,206] -0,830 [-1,409; -0,250] 
Coupes 6-20 ans -0,022 [-0,204; 0,160] 0,494 [0,235; 0,752] 0,929 [0,653; 1,205] 0,678 [0,461; 0,895] 0,787 [0,660; 0,914] 
Coupes partielles 0-20 ans -1,355 [-2,967; 0,258] 1,236 [0,034; 2,439] 0,026 [-1,069; 1,122] -1,565 [-3,088; -0,042] 0,880 [0,455; 1,305] 
Perturbations naturelles 0,817 [0,099; 1,535] 0,621 [-0,008; 1,250] 0,267 [-0,551; 1,086]  1,122 [0,376; 1,867] 0,969 [0,171; 1,220] 
Topographie 
    
Altitude 0,755 [-0,198; 1,708] -3,971 [-5,341; -2,601] -3,831 [-5,041; -2,621] 0,311 [-0,565; 1,188] -1,264 [-1,965; -0,563] 
Structures linéaires 
    
Chemins et sentiers2  0,230 [0,152; 0,308] 0,052 [-0,031; 0,135] 0,380 [0,304; 0,456] 0,196 [0,124; 0,269] 0,441[0,382; 0,500] 
Routes3 -2,396 [-2,733; -2,059] 0,514 [0,066; 0,962] 1,786 [1,152; 2,420] -0,510 [-0,931; -0,090] -2,028[-2,283; -1,774] 
60 
 
Annexe C.3: Coefficients (β) et intervalle de confiance (IC 95 %) des meilleurs modèles de sélection d’habitat élaborés à partir 
des données télémétriques (n = 16 ind.) de 2002 à 2004 et utilisés pour évaluer la qualité d’habitat de l’ours noir en Gaspésie 
(Québec, Canada) entre 1989 à 2014. Les coefficients dont l’intervalle de confiance n’incluait pas le zéro sont montrés en gras. 
rs: coefficient de corrélation de Spearman provenant de la validation croisée. N : nombre de localisations par période. 
Variables 
Printemps (N=17 080) 
(rs = 0,79 ± 0,06) 
β [IC 95%] 
Été (N=10 714) 
(rs = 0,79 ± 0,10) 
β [IC 95%] 
Automne (N=11 312) 
(rs = 0,85 ± 0,04) 
β [IC 95%] 
Ordonnée à l’origine -0,763 [-1,045; -0,481] 0,050 [-0,275; 0,376] 1,761 [1,249; 2,274] 
Habitat 1 
  
 Résineux 20-50 ans -0,314 [-0,436; -0,192] 0,502 [0,342; 0,662] -0,570 [-0,761; -0,379] 
Mélangés-Feuillus 20-50 ans -0,577 [-0,674; -0,481] 0,712 [0,585; 0,838] 0,407 [0,285; 0,529] 
Toundra alpine -0,067 [-0,216; 0,083] 0,332 [0,086; 0,577] -0,361 [-0,640; -0,081] 
Autres polygones 0,521 [0,240; 0,804] 0,414 [-0,004; 0,833] 0,257 [-0,089; 0,604] 
Coupes totales et partielles 0-20 ans -0,700 [-0,832; -0,567] 0,994 [0,842; 1,146] 1,126 [0,971; 1,281] 
Perturbations naturelles 0,749 [0,609; 0,889] 1,244 [1,065; 1,422] 0,952 [0,759; 1,145] 
Topographie 
  
Altitude -0,507 [-0,724; -0,290] -0,358 [-0,650; -0,066] -2,735 [-3,037; -2,434] 
Pente 0,207 [0,179; 0,235] 0,034 [-0,006; 0,074] 0,321 [0,287; 0,355] 
Structures linéaires 
  
Chemins et sentiers2 0,331 [0,288; 0,373] -0,088[-0,138; -0,037] -0,124 [-0,185; -0,063] 
Routes3  0,816 [0,616; 1,016] -0,500 [-0,725; 0,275] -1,206[-1,536; -0,877] 
1 Les résineux matures ont été utilisés comme catégorie de référence pour toutes les périodes. 
2 Densité de chemins et de sentiers de randonnée dans une zone tampon 1000 mètres pour toutes les périodes. 
3 Distance minimale à une route transformée par une fonction déclinante avec des valeurs de α = 1000 pour le printemps et l’été et de α = 
100 pour l’automne. 
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Annexe D.1: Évolution de la représentation (%) des habitats de bonne qualité pour le caribou et du pourcentage de perte ou de 
gain entre la superficie couverte en 1989 et en 2014 (+/-) pour différentes périodes dans les zones étudiées. (HL : Habitat légal 
du caribou de la Gaspésie, HL10 : Une zone tampon de 10 km en périphérie de l’habitat légal du caribou, HL30 : Une zone 
tampon de 20 km supplémentaires autour de la zone HL10). 
 
 
 
 
 
Année Printemps Mise-bas Été Rut Hiver 
  % +/- % +/- % +/- % +/- % +/- 
HL 
1989 51,91 
-5,29 
51,27 
-5,86 
49,00 
-9,39 
49,42 
-9,58 
55,90 
-11,21 
1998 51,40 50,80 49,76 50,14 56,09 
2009 49,39 48,65 44,76 45,06 50,18 
2014 49,17 48,43 44,79 45,10 50,26 
            
HL10 
1989 25,07 
-16,35 
25,24 
-16,74 
26,27 
-26,24 
26,34 
-26,25 
27,86 
-31,96 
1998 25,40 25,49 28,72 28,78 28,77 
2009 21,81 21,87 20,46 20,50 19,79 
2014 20,97 21,01 19,38 19,43 18,96 
            
HL30 
1989 23,34 
-31,29 
23,37 
-30,64 
28,72 
-55,37 
28,60 
-55,37 
26,88 
-55,99 
1998 22,58 22,65 25,16 25,08 23,71 
2009 16,86 17,02 14,40 14,26 12,94 
2014 16,04 16,21 12,87 12,77 11,83 
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Annexe D.2: Évolution de la représentation (%) des habitats de bonne qualité pour le coyote et du pourcentage de perte ou de 
gain entre la superficie couverte en 1989 et en 2014 (+/-) pour différentes périodes dans les zones étudiés. (HL : Habitat légal 
du caribou de la Gaspésie, HL10 : Une zone tampon de 10 km en périphérie de l’habitat légal du caribou, HL30 : Une zone 
tampon de 20 km supplémentaires autour de la zone HL10). 
Zones Année Accouplement Mise-bas Élevage 
Dispersion-
Fruits 
Dispersion-
Orignal 
  % +/- % +/- % +/- % +/- % +/- 
HL 
1989 12,90 
-2,57 
11,92 
0,20 
5,63 
20,28 
8,44 
6,22 
6,65 
17,32 
1998 12,80 11,37 5,64 7,69 7,00 
2009 12,84 11,90 6,42 9,73 7,84 
2014 12,57 11,94 6,78 8,96 7,81 
            
HL10 
1989 18,67 
3,41 
21,83 
3,34 
18,16 
29,37 
16,21 
59,70 
14,23 
51,98 
1998 19,03 21,35 19,25 16,28 17,27 
2009 20,04 22,64 22,29 27,08 21,21 
2014 19,31 22,56 23,50 25,89 21,63 
            
HL10-30 
1989 28,68 
3,69 
25,22 
25,03 
24,34 
48,67 
21,42 
66,45 
25,40 
38,64 
1998 30,82 26,41 25,49 26,46 29,79 
2009 30,13 31,54 35,61 34,98 34,54 
2014 29,74 31,53 36,19 35,66 35,21 
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Annexe D.3: Évolution de la représentation (%) des habitats de bonne qualité pour l’ours noir et du pourcentage de perte ou de 
gain entre la superficie couverte en 1989 et en 2014 (+/-) pour différentes périodes dans les zones étudiés. (HL : Habitat légal 
du caribou de la Gaspésie, HL10 : Une zone tampon de 10 km en périphérie de l’habitat légal du caribou, HL30 : Une zone 
tampon de 20 km supplémentaires autour de la zone HL10). 
 
 
Année Printemps Été Automne 
  % +/- % +/- % +/- 
HL 
1989 13,76 
-4,94 
13,02 
-0,66 
11,46 
-9,67 
1998 11,22 10,73 9,55 
2009 13,39 13,68 10,62 
2014 13,08 12,93 10,35 
        
HL10 
1989 23,65 
2,42 
22,30 
23,71 
21,01 
12,46 
1998 23,39 20,12 19,26 
2009 25,43 27,50 23,26 
2014 24,22 27,59 23,63 
        
HL30 
1989 29,00 
-12,14 
23,27 
36,99 
23,27 
28,58 
1998 30,52 24,45 24,45 
2009 26,50 31,73 31,73 
2014 25,48 31,88 31,88 
 
 
 
64 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
65 
 
 
CONCLUSION GÉNÉRALE 
 
Une meilleure compréhension des relations proies-prédateurs 
 L’écologie du paysage est un champ d’étude en effervescence (Bastian 2001; Wu et 
Hobbs 2002) qui étudie la composition et la structure d’un paysage selon des gradients 
spatiaux et temporels (Wu 2006). Cette approche améliore notre compréhension des 
interactions prédateurs-proies puisqu’elle permet de mettre en contexte sur une large 
échelle spatiale l’évolution de la quantité et l’organisation spatiale des habitats utilisés par 
les proies et les prédateurs. Ces informations facilitent l’identification d’éléments dans le 
paysage qui peuvent impacter la disponibilité des proies et l’efficacité des prédateurs, deux 
variables qui influencent la probabilité de rencontre entre un prédateur et une proie (Sundell 
et al. 2003; Gorini et al. 2012) et qui sont imperceptibles avec des approches centrées sur 
l’espèce (Ryall et Fahrig 2006). Par exemple, l’étude d’un gradient temporel de 
composition et structure du paysage peut permettre d’identifier une perte ou une 
fragmentation des habitats utilisés par une proie pour échapper aux prédateurs (Wittmer et 
al. 2007). Dans ces conditions, les proies sont plus disponibles pour les prédateurs puisque 
la superficie pour leur échapper est réduite (Schneider 2001; Huhta et al. 2004). Un autre 
exemple est l’étude d’un gradient spatial de composition et structure du paysage entre 
différents secteurs pour mettre en évidence des variables, comme la distance minimale 
moyenne à une route, une structure linéaire qui optimise les déplacements des prédateurs 
pour la recherche de proies (Kauffman et al. 2007). Dans cette situation, les proies sont plus 
vulnérables dans les paysages ayant une composition et une structure favorable aux 
prédateurs pour la recherche – et ultimement la capture – de proies (Keyser 2002; Frey et 
Conover 2006).  
 
Caribou des bois 
 Les populations boréales de caribou des bois (Rangifer tarandus caribou), une 
espèce qui sélectionne les forêts matures (Apps et al 2001; Hins et al. 2009), sont 
particulièrement affectées par la perte et la fragmentation qui résultent des traitements 
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sylvicoles intensifs et des infrastructures humaines dans son habitat (Apps et McLellan 
2006; Wittmer et al. 2007; Raymond-Bourret 2017). La conversion de vastes massifs de 
vielles forêts en un paysage composé de jeunes peuplements en régénération et parcouru de 
chemins forestiers peut induire une plus forte pression de prédation (Wittmer et al. 2005; 
Courbin et al. 2009), puisque certains prédateurs profitent des perturbations anthropiques, 
particulièrement en forêt boréale (Brodeur et al. 2008; Kays et al. 2008). Ainsi, l’évolution 
du paysage est une étude essentielle pour élaborer des stratégies de conservation qui vise 
une protection et une restauration des éléments du paysage qui limiterait les interactions 
avec les prédateurs, comme la présence d’îlots de forêt matures de grandes superficies 
(Wittmer et al. 2010). 
 
Caribou de la Gaspésie 
 La population gaspésienne de caribou, estimée à moins de 100 individus (Morin 
2016), persiste au sud du fleuve St-Laurent malgré un déclin marqué résultant des épisodes 
de chasses intensives, d’une épizootie et de la dégradation de son habitat par les activités 
forestières et minières (St-Laurent et al. 2009). L’aménagement forestier des dernières 
décennies a contribué à la dégradation de son habitat en plus d’avantager l’ours noir (Ursus 
americanus) et le coyote (Canis latrans), deux prédateurs qui contribuent au faible taux de 
survie observé chez les faons de caribou au cours des dernières décennies (Crête et 
Desrosiers 1995; Mosnier et al. 2008a). Actuellement, l’habitat du caribou est protégé à 
l’intérieur des limites du parc national de la Gaspésie et de son territoire adjacent, désigné 
habitat légal. Cependant, les actions entreprises pour assurer sa survie semblent avoir des 
effets limités sur son maintien à long terme. Les taux de survie des faons de caribous dans 
la population demeurent très faibles (p. ex: < 10% entre 2009 et 2011) malgré les deux 
programmes de contrôle des prédateurs menés à l’intérieur du parc de 1990 à 1996, puis de 
2001 à aujourd’hui. Le rétablissement de la population de caribou de la Gaspésie passe 
nécessairement par un aménagement forestier qui vise une protection et une restauration 
des habitats favorables dans son aire de répartition et qui limite les interactions avec les 
prédateurs. Les changements de composition et de structure du paysage forestier et leurs 
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impacts sur l’habitat du caribou et de ses prédateurs sont des informations qui bonifieront 
les stratégies de conservation déployées pour cette population en voie de disparition. 
 
Impacts de 25 ans d’aménagement forestier intensif 
 Notre premier objectif était de documenter l’évolution de la forêt gaspésienne 
depuis 25 ans à l’aide des cartes d’habitat forestier produites avec les derniers inventaires 
écoforestiers décennaux (c.-à.-d. 1989, 1998, 2009 et 2014) dans trois zones avec des 
restrictions d’aménagement forestier différentes: 1) l’habitat légal (ci-après HL), une zone 
qui couvre le parc national de la Gaspésie, où les coupes forestières sont interdites depuis 
1977, et quelques territoires adjacents; 2) une zone tampon de 10 km en périphérie de HL 
(ci-après HL10), correspondant à l’aire d’application du nouveau plan d’aménagement 
forestier dans l’aire de répartition du caribou (Lalonde 2013); 3) une zone tampon de 20 km 
supplémentaires autour de la zone HL10 (ci-après HL30), où il n’y a pas de restrictions 
propres au maintien d’habitats de haute qualité pour le caribou au niveau de l’aménagement 
forestier. Dans ces trois zones, nous avons caractérisé les changements observés entre 1989 
et 2014 dans le paysage forestier à l’aide de métriques de composition et de structure à 
l’échelle du peuplement forestier et du paysage. Nos analyses étaient centrées sur des 
catégories d’habitats forestiers sélectionnées par le caribou de la Gaspésie (c.-à-d. les 
peuplements de résineux matures; Ouellet et al. 1996 ; Mosnier et al. 2003) et ses 
prédateurs (c.-a-d. les coupes forestières < 20 ans ; Mosnier et al. 2008a; Boisjoly et al. 
2010). Notre hypothèse voulait que l’aménagement forestier dans les zones en périphérie de 
l’habitat légal a causé une perte et une fragmentation de la forêt mature. La diminution de 
la représentation dans le paysage, de l’importance relative du plus gros peuplement et de la 
représentation des habitats d’intérieurs pour les résineux matures confirment notre 
hypothèse. La diminution de la distance minimale moyenne entre une coupe forestières et 
d’autres catégories de peuplements forestiers, ainsi que l’augmentation de la représentation 
dans le paysage des coupes forestières < 20 ans et de la densité de bordure en périphérie de 
l’habitat légal confirment également notre hypothèse. 
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 Notre deuxième objectif visait à de quantifier les impacts de la transformation du 
paysage forestier sur la qualité d’habitat du caribou et de ses prédateurs dans les trois zones 
décrites précédemment. Les modèles de sélection des ressources développés pour les trois 
espèces en Gaspésie, appliqués aux cartes d’habitats produites de 1989 à 2014, ont permis 
d’estimer des valeurs relatives de qualité d’habitat dans les trois zones et ce pour différentes 
périodes utilisées dans des études de sélection d’habitat du caribou (Hins et al. 2009; Faille 
et al. 2010), du coyote (Boisjoly et al. 2010) et de l’ours noir (Gaudry 2013). Les 
différentes cartes de qualité d’habitat de ces espèces sont présentées aux annexes E, F et G. 
Notre hypothèse pour cet objectif stipulait que l’aménagement forestier en périphérie de 
l’habitat légal avait causé des pertes de qualité d’habitat pour le caribou et des gains pour 
les prédateurs. Nos résultats mettent en évidence des pertes de qualité d’habitat pour le 
caribou en périphérie de l’habitat légal qui varient de -16 à -56%, causées entre autre par 
une diminution, entre 1989 et 2014, de la représentation des résineux matures dans HL10 
(45 à 31%) et HL30 (49 à 23%), ce qui supporte notre hypothèse. Les pertes les plus 
importantes ont été observées au cours de l’été, qui correspond à la période de vulnérabilité 
des faons chez le caribou des bois (Leclerc et al. 2014) et de l’hiver, une période où les 
résineux matures sont sélectionnés pour leur abondance en nourriture (O’Brien et al. 2006). 
À l’opposé, l’augmentation de la représentation des coupes forestières < 20 ans dans HL10 
(13 à 23%) et HL30 (15 à 32%) a contribué aux gains de qualité d’habitat observés pour les 
prédateurs qui varient de +3 à +66% pour le coyote et de +2 à +37% pour l’ours noir en 
périphérie de l’habitat légal, ce qui supporte également notre hypothèse. Les périodes 
d’élevage et de dispersion-consommation de fruits pour le coyote, ainsi que l’été pour 
l’ours noir, sont les périodes où les gains en qualité d’habitat sont plus importants, et elles 
correspondent encore une fois à la période où le risque de mortalité chez les faons de 
caribou est élevé. Les résultats du deuxième objectif mettent également en évidence un fort 
gradient spatial de qualité d’habitat pour les trois espèces généré par les différentes 
stratégies d’aménagement forestier dans les trois zones. Cette hétérogénéité dans le paysage 
influence les interactions entre le caribou et ses prédateurs par des effets de prédation par 
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débordement, de dynamique sources-puits et de piège écologique qui augmentent le risque 
de prédation sur les caribous.  
 
L’écologie du paysage gaspésien 
 Avec la perte rapide du couvert forestier planétaire par l’activité humaine (FAO 
2010), l’aménagement forestier écosystémique est préconisé dans plusieurs plans 
d’exploitation (Groot et al. 2005; Kuuluvainen 2009) et vise à réduire l’écart entre les forêts 
aménagées et les forêts naturelles pour maintenir des écosystèmes sains et résilients 
(Gauthier et al. 2008). Une comparaison de l’évolution de la composition et structure des 
paysages forestiers naturels et aménagés est donc essentielle à notre compréhension des 
impacts de l’aménagement forestier intensifs (Franklin et al. 2002). Ainsi, la forêt 
gaspésienne était un modèle idéal pour tester des hypothèses claires sur l’évolution d’un 
paysage forestier aménagé intensivement. La présence d’une aire protégée où les activités 
forestières sont interdites depuis 1977 entourée de zones ayant un fort gradient de 
perturbation permet de comparer l’évolution de certains éléments du paysage et d’identifier 
ceux qui résultent des travaux forestiers intensifs.  
 Les impacts de la fragmentation des forêts matures en Gaspésie supportent les 
résultats d’autres études portant sur l’évolution de la structure et la composition d’un 
paysage soumis à un aménagement forestier intensif (Lauga et Joachim 1992; Fitzsimmons 
2003). Cependant, peu d’entre elles ont comparé l’évolution des métriques de composition 
et de structure de la forêt entre une aire aménagée et une aire protégée pour supporter les 
observations de perte et de fragmentation (mais voir Aune et al. 2005; Nagendra et al. 
2006). Dans notre étude, les changements d’importance relative du plus gros peuplement, 
de représentation des forêts matures et des habitats d’intérieur, de représentation des coupes 
forestières < 20 ans, de densité de bordure d’habitat et de la distance minimale moyenne à 
une coupe < 20 ans étaient plus importants dans la zone d’aménagement intensif par 
rapport à l’habitat légal. Ainsi, nos travaux soulignent l’importance de comparer différents 
estimés de composition et structure entre des forêts aménagées et des forêts naturelles pour 
permettre une meilleure identification des impacts de l’aménagement forestier intensif en 
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forêt mature (Lindenmayer et al. 2006). De plus, l’évolution des estimés de composition et 
structure du paysage identifiés dans notre étude pourra complémenter les stratégies 
d’aménagement écosystémique, dont l’objectif est de réduire l’écart entre les forêts 
aménagées et naturelles (Gauthier et al. 2008).  
 
Contributions relatives à l’habitat des espèces cibles 
 L’analyse spatio-temporelle des impacts de l’aménagement forestier sur la qualité 
d’habitat d’une espèce de proie spécialiste des forêts matures et ses prédateurs généralistes 
a permis l’identification de certaines composantes du paysage qui influencent l’habitat des 
espèces animales étudiées. Tout d’abord, la conservation des îlots de forêts matures 
(Lindenmayer et Hobbs 2004; Lindenmayer et al. 2006; Lees et Peres 2008), et 
l’atténuation des effets de la fragmentation (Fischer et Lindenmayer 2007) profitent à 
d’autres espèces de proies qui utilisent cet habitat pour ses ressources alimentaires (Pyare et 
Longland 2001; DeWalt et al. 2003) et pour la protection contre les prédateurs (Farmer et 
al. 2006; Andruskiw et al. 2008). Dans notre étude, c’est dans l’habitat légal que la 
représentation des résineux matures dans le paysage est demeurée stable ou a augmenté, et 
la plupart des activités du caribou de la Gaspésie s’y concentrent (Mosnier et al. 2003). 
Ensuite, l’augmentation de la représentation des coupes forestières < 20 ans et de la densité 
de bordure d’habitat, ainsi que la diminution de la distance minimale moyenne à un habitat 
favorable ont profité aux prédateurs généralistes puisque cette structure du paysage facilite 
les interactions avec des proies (Frey et Conover 2006; Malt et Lank 2007). Les domaines 
vitaux des coyotes et des ours noir suivis dans notre aire d’étude se retrouvent 
principalement dans les zones en périphérie de l’habitat légal (Mosnier et al. 2008b; 
Boisjoly et al. 2010), là où les coupes forestières < 20 ans et la densité des bordures sont 
plus élevées et les valeurs de distance minimale moyenne à une coupe forestière < 20 ans 
sont plus faibles. 
 
Contributions relatives aux interactions entre espèces 
 L’application de différents plans d’aménagement dans une forêt peut entraîner une  
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variation importante de la qualité d’habitat et ceci influence les interactions prédateurs-
proies (Schneider 2001; Houle et al. 2010). En Gaspésie, un gradient spatial opposant les 
habitats utilisés par le caribou et ceux, en périphérie, favorables aux prédateurs, contribue à 
augmenter le risque de prédation. Ces informations aident à comprendre les facteurs qui 
influencent les interactions entre les espèces qui évoluent dans un paysage hétérogène. 
L’aménagement forestier peut favoriser la séparation des habitats utilisés par les prédateurs 
et les proies et peut causer de la prédation par débordement (Gorini et al. 2012). 
Conséquemment, la création d’un tel paysage hétérogène en qualité d’habitat peut 
contribuer à une dynamique source-puits observée entre des habitats de bonne et de 
mauvaise qualité pour une espèce (Battin 2004; Revilla et Wieganb 2008), pouvant 
expliquer une occurrence accrue des prédateurs dans les peuplements forestiers utilisés par 
les proies. De plus, le confinement des habitats favorables aux proies par l’aménagement 
forestier intensif peut contribuer à la création d’un piège écologique où la superficie 
d’habitat disponible pour éviter un prédateur est limitée et où le taux de mortalité d’une 
proie est élevé dans un habitat pourtant favorable (Shlaepfer et al. 2002; Fahrig 2007). 
Ainsi, notre étude souligne l’importance d’étudier les interactions prédateurs-proies à 
l’échelle du paysage puisque plusieurs phénomènes peuvent contribuer aux variations 
spatiales observées dans le risque de prédation. 
 
Implications pour la conservation du caribou de la Gaspésie 
 Pour conclure, nos résultats appuient la recommandation de conserver de grandes 
superficies de forêts matures dans l’habitat légal et dans les zones en périphérie, ainsi que la 
restauration des chemins forestiers abandonnés avec des techniques de végétalisation. Ces 
actions limiteront la fragmentation dans l’habitat du caribou tout en conservant des gros 
peuplements de résineux matures et des habitats d’intérieur dans le paysage. Ces deux 
éléments offriront au caribou un réseau interconnecté d’habitats favorables où les 
ressources sont abondantes (Johnson et al. 2004) et les interactions avec les prédateurs sont 
potentiellement plus faibles (Wittmer et al. 2007).  
72 
 
 Nos résultats supportent également le besoin de réduire l’important contraste de 
qualité d’habitat généré par l’aménagement forestier s’étendant de l’habitat légal aux zones 
en périphérie. Puisque la coupe forestière est interdite dans le parc national de la Gaspésie 
et que les forêts dans HL10 sont aménagées selon les restrictions du plan d’aménagement 
dans l’aire du caribou (Lalonde 2013), nous recommandons de maintenir une composition 
forestière semblable à celle observée en 1989 dans la zone HL30, soit ~ 50 % de résineux 
matures et < 15 % de coupes forestières intensives dans le paysage, afin de réduire ce 
contraste. Une réduction de la superficie occupée dans le paysage par les coupes d’âge 6-20 
ans à < 9% permettrait d’ailleurs de réduire la probabilité d’extinction du la population de 
caribou de la Gaspésie (Frenette 2017). L’application des coupes à rétention variable 
proposée par Nadeau-Fortin et al. (2016), qui préservent des attributs forestiers importants 
pour le caribou de la Gaspésie, est également à considérer dans les territoires en périphérie 
de l’habitat légal afin de consolider la protection de cette espèce. La configuration 
forestière ainsi générée sera favorable aux caribous puisque le nombre d’habitat de bonne 
qualité serait augmenté alors que la quantité et la distribution des habitats favorables aux 
prédateurs seront limitées, réduisant par la même occasion les effets de la prédation par 
débordement, de la dynamique source-puits et du piège écologique. 
 Finalement, les cartes de qualité d’habitat relative (Annexes E, F et G) pourront 
contribuer à l’identification des secteurs favorables aux caribous de la Gaspésie qui 
devraient être protégés, là où la qualité d’habitat est élevée. Ces cartes pourront également 
complémenter le contrôle des prédateurs dans l’habitat du caribou en identifiant des 
secteurs où la qualité relative d’habitat est élevée pour le coyote et l’ours noir et où les 
activités de piégeage devraient se concentrer. 
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Annexe E.1. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le caribou en Gaspésie au cours de la période du printemps (15 avril au 
21 mai) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des ressources.  
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Annexe E.2. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le caribou en Gaspésie au cours de la période de la mise bas (22 mai au 
21 juin) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des ressources. 
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Annexe E.3. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le caribou en Gaspésie au cours de la période de l’été (22 juin au 15 
septembre) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des 
ressources. 
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Annexe E.4. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le caribou en Gaspésie au cours de la période du rut (16 septembre au 
31 octobre) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des 
ressources. 
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Annexe E.5. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le caribou en Gaspésie au cours de la période de l’hiver (1er novembre 
au 14 avril) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des 
ressources. 
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Annexe F.1. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le coyote en Gaspésie au cours de la période de l’accouplement (1er 
janvier au 15 mars) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des 
ressources. 
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Annexe F.2. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le coyote en Gaspésie au cours de la période de la mise bas (16 mars au 
30 avril) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des ressources. 
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Annexe F.3. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le coyote en Gaspésie au cours de la période d’élevage des jeunes (1er 
mai au 31 juillet) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des 
ressources. 
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Annexe F.4. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le coyote en Gaspésie au cours de la période de dispersion et 
consommation de fruits (1er août au 6 septembre) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles 
de fonctions de sélection des ressources. 
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Annexe F.5. Évolution de la qualité relative d’habitat pour le coyote en Gaspésie au cours de la période de dispersion et 
consommation d’orignaux (7 septembre au 31 décembre) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des 
modèles de fonctions de sélection des ressources. 
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Annexe G.1. Évolution de la qualité relative d’habitat pour l’ours noir en Gaspésie au cours de la période du printemps (Sortie de 
tanière jusqu’au 15 juillet) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de 
sélection des ressources. 
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Annexe G.2. Évolution de la qualité relative d’habitat pour l’ours noir en Gaspésie au cours de la période de l’été (16 juillet au 31 
août) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions de sélection des ressources. 
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Annexe G.3. Évolution de la qualité relative d’habitat pour l’ours noir en Gaspésie au cours de la période de l’automne (1er 
septembre jusqu’à l’entrée en tanière) estimée à partir des cartes écoforestières décennales et des résultats des modèles de fonctions 
de sélection des ressources. 
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